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l. INTRODUCCION 
En los últimos años, muchos países europeos, al igual que Estados Unidos y 
Canadá han coincidido en el hecho de afrontar un serio problema de degradación del 
suelo y de sus aguas subterráneas. Esta situación es el resultado de más de 150 años de 
actividad industrial, desarrollada con una concienciación ambiental limitada, y que ha 
provocado que, por ignorancia o falta de recursos, hayan vertido grandes cantidades de 
contaminantes al ambiente. Este deterioro ha sido una alarma que ha despertado la 
preocupación de los dirigentes, obligando a estos últimos a pensar sobre las medidas que 
hay que plantear para preservar algunos recursos bastante escasos en determinadas 
ocasiones. 
En general, los compuestos orgánicos comúnmente presentes en los 
emplazamientos contaminados no se encuentran individualmente sino como mezclas 
simples o complejas. Estas mezclas pueden estar relacionadas con la liberación, el 
almacenamiento o el transporte de muchos compuestos en aguas superficiales o 
subterráneas, en sistemas de tratamientos de residuos, y en suelos y sedimentos. El 
número de los productos químicos encontrados hasta ahora es enorme y los tipos de 
mezclas son también incalculables. Las concentraciones de los compuestos individuales 
varían bastante, y pueden ser más de 1 gIl de agua o 1 g/kg de suelo en zonas sujetas a 
derrames desde tanques de coches y camiones, a la descarga de residuos industriales o 
los escapes desde el almacén o el depósito de los productos industriales. En cambio, las 
concentraciones pueden ser tan bajas como 1 ¡.¡g/l de agua o 1 ¡.¡g/kg de suelo, a cierta 
distancia del punto de derrame o de almacenamiento. Aunque estas concentraciones 
son bajas, algunos productos químicos son tóxicos; además, algunos productos químicos 
a bajas concentraciones son sujetos de bioamplificación y pueden alcanzar niveles que 
tienen efectos perjudiciales sobre los humanos, los animales y las plantas (Wíld, S.R., et 
al,1992). 
La importancia del suelo se ha puesto de manifiesto en los últimos años en las 
políticas ambientales a nivel mundial, como consecuencia de su consideración como 
parte integrante de los procesos que se desarrollan en los ecosistemas. El suelo, 
constituye un puente entre la atmósfera y las aguas subterráneas, con lo que cualquier 
tipo de impacto que incida en él , tendrá repercusiones a corto o medio plazo en los otros 
dos medios. La industrialización, los procesos de depuración industriales, las prácticas 
agrícolas en ocasiones inadecuadas, han supuesto en las últimas décadas una 
importante fuente de contaminación en el medio edáfico. La protección de los suelos se 
ha integrado recientemente en la Unión Europea como uno de los objetivos prioritarios 
Introducción Página 6 
que influyen en las políticas medioambientales, citando como causa de degradación de 
los suelos la contaminación puntual como consecuencia de actividades industriales, 
explotaciones mineras, agricultura y vertido de residuos, proponiéndose la creación del 
sistema europeo de vigilancia de la conservación del suelo europeo. 
1. 1 Contaminación por Hidrocarburos Policíclicos Aromáticos (HPAs) 
Los Hidrocarburos Policíclicos Aromáticos (HPAs) son unos de los contaminantes 
del medio ambiente con mayor presencia en los suelos, poseen gran potencial 
cancerígeno y mutágeno. Las vías de exposición humana a los HPAs son la aspiración 
(la respiración del aire contaminado), la ingestión (bebidas y comida contaminada y la 
adsorción por la piel. Debido a su gran naturaleza hidrófoba, los HPAs pueden migrar 
atravesando las membranas lipídicas de la célula y pueden concentrarse en los tejidos 
grasos. En la actualidad esta demostrada su bioacumulación en las plantas (Wild, S.R. 
et al1 992). Yen algunos animales (De León, l. R., et al 1988) y (Efroymison, R.A y M. 
Alexander 1994), evidenciando su transferencia en la cadena alimentaria. 
Los HPAs son moléculas que están constituidas de dos o más anillos aromáticos, 
pudiendo además estar presentes otras estructuras tales como anillos alifáticos (Tabla 
1.1). Las características químicas de estas moléculas, tales como la ausencia de grupos 
polares, que hacen que estos compuestos sean muy hidrófobos, lo que se refleja en su 
baja solubilidad en agua y en la tendencia a adsorberse a la superficie de las partículas 
orgánicas, o a estar en la fase líquida no acuosa en las zonas contaminadas (Cerniglia, 
C. E. 1992, Harms H., y A. J. B. Zehnder 1994). La hidrofobicidad de los HPAs se 
traduce en valores altos de sus coeficientes de reparto octanol-agua. Con el aumento del 
peso molecular, la hidrofobicidad aumenta, provocando una disminución en la 
concentración en el agua de los HPAs de gran peso molecular. 
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E.s tructura Nombre lU P AC Nombre en es p¡¡il o l Peso mol ecu lar 
y su a brev iació n 
ex) Naphthalene Naftaleno 128 (NaO 
ro Acenaphlh ylenc Acenallileno 152 (Ac1) 
ca Acenaphthene Acenafteno 154 (Ace) 
0::::0 Fluorene Fluoreno 166 (Flu) 
09 Phenanthrene Fenan trcno 178 (Fen) 
ceo Anthracene Antraceno 178 (Ant) 
oS) F! u oranthene F luoranteno 202 ( Fluo) 
ex9 Pyrene Pireno 202 (Pir) 
co9 Benz[ d]ant hr.lcene Bcnz(alantraceno 228 (BaA) 
roo Chryscne eriseno 228 eCris) 
0& Benzo[ b 1 fluoranthene Benzo[b} lluoranleno 252 (BbF) 
cx2::o Benzo(k]lluoran thene Benzo( k] fl uoran teno 252 (BkF) 
00 Benzo[e]pyrene B e nzo[e}pireno 252 (BeP) 
059 Bcnzo[a ]pyrene Benzo(a ]pireno 252 (BaP) 
s5ó Perylene Ped leno 252 (Per) 
0550 [ndeno( 1 ,2,3 -cd]pyren e ¡ndeno( 1.2,3-cd]pireno 276 (InP) 
&2? Benzo(gh{]pcrylenc Benzo(gh llpcrileno 276 (BghiP) 
scB Dibenz(ah }anthl'ace I1c Dibenz{ah ]untr<lceno 278 (DBahA) 
Tabla 1. 1, Estructura química de algunos HPAs 
1.2 Origen de los HPAs 
El origen de los hidrocarburos policíclicos aromáticos es muy diverso, aunque 
básicamente pueden diferenciarse tres fuentes distintas: 
./ Origen pirolítico, procedente de la combustión incompleta de la materia 
orgánica, reciente o fósil , bien por causas naturales (incendio de bosques, 
erupciones volcánicas, etc.) o antropogénicas (utilización de combustibles 
fósiles , incineración de residuos, emisiones de vehículos, procesos 
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industriales de gasificación y licuefacción de carbón, "craking" del petróleo, 
etc.) . 
.,/ Origen petrogénico, producido por vertidos accidentales o intencionados de 
derivados del petróleo, caracterizados por ser mezclas complejas . 
.,/ Origen diagenético de la materia orgánica sedimentaria, la cual puede sufrir 
una serie de procesos geoquímicos naturales como son la descarboxilación. 
Aromatización, etc. Para convertirse en hidrocarburos de origen natural. 
1.2.1 ¿Qué es la creosota? 
Es el nombre usado para describir una variedad de productos, tales como el 
alquitrán de hulla y sus compuestos volátiles. Estos productos son de mezclas de muchas 
sustancias químicas que se originan al quemar madera de haya y otras maderas, carbón, 
o de la resina del arbusto creosota conocido como chaparral. La creosota de alquitrán de 
hulla es un líquido viscoso de textura aceitosa, típicamente de color entre ámbar y negro. 
Este tipo de creosota es el preservativo de madera de más uso en Estados Unidos y lo 
fue en España hace unos 100 años, pudiendo ser liberada al agua y al suelo como 
resultado de dicha utilización. Es una mezcla compleja de más de 200 compuestos de 
diferentes pesos moleculares y polaridades. Su composición exacta depende de la 
materia prima de la que se ha obtenido, pero en general, está compuesta de 
aproximadamente el 85% de HPAs, 10% de compuestos fenólicos y 5% de compuestos 
con heterociclos de nitrógeno, azufre y oxígeno es moléculas, Millete D., et al, 1995. 
1.2.2 Toxicidad de los HPAs. Efectos sobre la salud humana 
La presencia de los HPAs es el organismo puede ser peligrosa para la salud bajo 
determinadas circunstancias. Está demostrado que algunos HPAs como benzo[a]pireno, 
benzo[a]antraceno, benzo[b]fluoranteno, benzo[k]fluoranteno, criseno, 
dibenzo[ah]antraceno e indeno[1 ,2,3-cd]pireno, provocan tumores en animales de 
laboratorio cuando inhalan este tipo de sustancias con el aire, cuando ingieren alimentos 
contaminados con este tipo de compuestos, o cuando entran en contacto con los HPAs 
durante un largo período de tiempo. También se han observado efectos dañinos en la 
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piel , en los fluidos corporales y en el sistema inmunitario. Aunque se intuye que estos 
efectos nocivos son trasladables al hombre, aunque no se conoce totalmente en que 
grado afectan los HPAs a los humanos, y en cualquier caso, cuáles son los niveles de 
exposición necesarios para provocar algún tipo de disfunción en el organismo de una 
persona. 
l. 3 Recuperación de suelos contaminados: Limitaciones 
Un amplio número de nuevas tecnologias han sido desarrolladas durante las últimas 
décadas, aunque con desigual fortuna, con el objetivo común de recuperar los suelos 
degradados. Estos tratamientos pueden clasificarse de forma general en tratamientos in 
situ , si se realizan en el propio emplazamiento, o ex - situ, si se realiza una excavación 
previa al suelo, que será posteriormente tratado en un lugar distinto. Los primeros son 
muy atractivos por su bajo coste, escasa repercusión en el medio ambiente y reducida 
exposición de los operarios y del resto de la población a los materiales tóxicos (Ho, et 
al., 1 995). Desgraciadamente, el éxito de estas nuevas técnicas ha estado siempre 
relacionado con la naturaleza del contaminante y el tipo de suelo afectado. En general, 
aquellos suelos con un alto contenido de fracción arcillosa se han mostrado 
especialmente resistentes a las tecnologias mas tradicionales, del tipo "bombeo y 
tratamiento" (treat & pump"), debido a su baja conductividad hidráulica, en torno 10.8 cm/s 
(Alshawabkeh et al., 1 999; García Herruzo et al., 2 000) , muy alejados de los 10.5 
cm/s, considerado como el valor recomendado para los tratamientos habituales (Reddy 
et al., 2004). 
1. 4 Biorrecuperación de suelos contaminados 
La búsqueda de las tecnologías más eficaces y baratas, junto con el desarrollo de 
legislaciones medioambientales que fomentan el tratamiento de los residuos antes que su 
vertido o inmovilización , ha favorecido el auge de lo que hoy en día se denomina 
biorrecuperación. Bajo el término se engloban una serie de sistemas de ingeniería que se 
sirven de la capacidad de ciertos microorganismos para degradar los compuestos 
orgánicos, transformándolos en productos de menor peligrosidad o completamente 
inocuos. Este concepto se ha desarrollado a partir del tratamiento y la gestión de las 
aguas residuales, ya sean urbanas o industriales, y de los residuos sólidos. Los éxitos 
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cosechados en estos campos han fomentado la extensión de estas técnicas a la 
recuperación de acuíferos y terrenos contaminados. La eliminación de las aguas 
residuales mediante su vertido a campos agrícolas supuso el primer empleo de los 
microorganismos en el campo de la descontaminación. A lo largo del siglo XX se han 
desarrollado técnicas mas elaboradas para el tratamiento biológico de los residuos, tales 
como los hechos bacterianos, fangos activos o fermentación anaerobia. En general, 
presentan una serie de ventajas sobre los tratamientos térmicos o físico-químicos, 
fundamentalmente en cuestión de costes o impacto sobre el medio. En este caso, a 
diferencia de lo que sucede con otras técnicas, el suelo, como soporte vital para otras 
especies, no resulta destruido durante el proceso de descontaminación (Wilson et al., 
1993). 
El fundamento bioquímico de la biorremediación radica en que la cadena 
respiratoria se produce una serie de reacciones de oxido-reducción cuya finalidad es la 
obtención de energía, que será utilizada por los microorganismos para su crecimiento. 
Dicha cadena respiratoria se inicia con un sustrato orgánico, externo a la célula, y que 
actúa como dador de electrones, de modo que la actividad metabólica de la célula acaba 
degradando y consumiendo dicho sustrato. Los aceptares más comúnmente utilizados 
por los microorganismos son el oxígeno (en el caso de la biodegradación aerobia) o bien 
nitratos, hierro, sulfatos o dióxido de carbono (en el caso de la biodegradación 
anaerobia) . 
Degradación aerobia: 
Sustrato + O2 --> Biomasa + CO2 +H20 
Degradación anaerobia: 
Sustrato + [N03. , S04., Fe3+, Mn4+, CO2] --> Biomasa + CO2 + [N2, Mn2+, S2+, Fe2+ , CH4] 
El objetivo final de una técnica de biorrecuperación es la mineralización de los 
contaminantes, es decir, su conversión a dióxido de carbono, agua y material celular. Los 
microorganismos usados en su mayoría bacterias, aunque también podrían utilizarse 
hongos en algunos caso (Alexander, 1 994) . En cuanto a la procedencia de estos 
microorganismos, la tendencia es usar las poblaciones indígenas ya presentes en los 
propios suelos, dado que hasta la fecha no se ha demostrado que la adición de especies 
ajenas haya reportada un beneficio significativo (Eweiss et al., 1 999). 
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1. 5 Limitaciones de la biorrecuperación 
Sin embargo, a pesar de las buenas perspectivas, la biorrecuperación presenta una 
serie de limitaciones. Muchos emplazamientos han sido recuperados con el éxito al 
aplicarles un tratamiento de biorrecuperación , pero también en otros casos los 
tratamientos biológicos se han mostrado lentos e incompletos. En un patrón tipico de 
comportamiento de un suelo contaminado con HPA, la concentración de estos cae de 
forma brusca al principio de un tratamiento de biorrecuperación, pero a partir de un cierto 
punto, la degradación se vuelve lenta dejando como resultados fracciones residuales de 
HPA que no pueden ser reducidas aunque se prolongue dicho tratamiento (Rehm et al., 
2 000). Este hecho esta relacionado con el concepto de biodisponibilidad. Un 
requerimiento general para el crecimiento microbiano es que los microorganismos 
puedan estar en contacto de forma constante con el sustrato. Muchos contaminantes 
pueden presentar una falta de persistencia en el medio, a pesar de que se encuentre 
también presente una población bacteriana capaz de degradarlos. El motivo es que los 
microorganismos son incapaces de acceder al sustrato ya que este se encuentra disuelto 
en una fase líquida no miscible con agua (o NAPL, del ingles non aqueous phase liquid), 
o adsorbido con cierta fuerza a superficies sólidas. Esta falta de disponibilidad se 
acentúa especialmente en suelos arcillosos contaminados con HPAs; la baja solubilidad 
en agua de estos compuestos y su fuerte adsorción a las partículas sólidas son 
responsables de que suelos sometidos a biorrecuperación puedan presentar al final del 
tratamiento fracciones residuales aún por encima de los limites legales (Ortega Calvo et 
al, 1 997). Los suelos de estas características suponen un obstáculo para el transporte 
bacteriano, dificultando así la degradación de los compuestos. 
Las moléculas del contaminante, de mucho menor tamaño que los microorganismos 
capaces de degradarlas, pueden difundir a través de los poros mas pequeños del suelo, 
donde las bacterias no tienen acceso, quedando así protegidos frente a la degradación 
(Rehm et al., 2 000; White et al., 1 996). Se ha observado además, que con el 
transcurso del tiempo, la distancia de difusión recorrida por las moléculas y la intensidad 
de adsorción crece, fenómeno que se conoce con el nombre de envejecimiento ("aging"). 
Este proceso, no está muy bien estudiado aún, pero sería responsable de la disminución 
de la biodisponibilidad para aquellos sustratos con largos tiempos de permanencia en el 
suelo (Tang et al. , 1 998). Evaluar por tanto, el éxito de un tratamiento de 
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biorrecuperación en función únicamente del porcentaje de reducción del contaminante no 
resulta muy objetivo, puesto que aunque se observe una importante disminución en la 
concentración del contaminante, puede no haberse alcanzado los niveles establecidos. 
Además, conviene tener presente que en esa reducción pueden haber intervenido 
también procesos abióticos tales como volatilización, migración o fotooxidación (Eweiss 
et al., 1 999). Pruebas de que efectivamente se ha producido biorrecuperación puede 
serlo un aumento de la actividad microbiana, aumento de la emisión de CO, o del 
consumo de oxígeno, o la presencia de metabolitos originados durante la actividad 
bacteriana y presentes en las rutas metabólicas de degradación de los contaminantes. 
1. 6 Requísítos bíológicos para la biorrecuperación 
En general, trabajar con microorganismos significa que hay que tener en cuenta una 
serie de factores que afectan de forma notable a su crecimiento y actividad degradadota. 
Tales factores, descritos brevemente, son (Eweiss et al. , 1 999): 
~ Necesidad de nutrientes: los microorganismos requieren una serie de nutrientes 
para realizar sus funciones metabólicas, orientadas siempre a la síntesis de nuevo 
material celular. Estos nutrientes son regularmente asimilados solo desde un cierto 
número de estados elementales, por lo que la cantidad y estado de los mismos será 
de vital importancia. De especial interés son, el fósforo y el , ya que si alguno de 
ellos no se encontrase en la cantidad suficiente, actuaría como limitante de la 
actividad bacteriana y en ese caso debería ser aportado al suelo por algún medio, 
normalmente un fertilizante. La relación C:N:P: habitual en los tratamientos de 
biorrecuperación es de 100: 1 O: 1. 
~ pH del suelo: influye de forma significativa en la actividad microbiana, que 
normalmente, para una gran mayoría de microorganismos, presenta un máximo 
dentro de un intervalo de pH situado entre 6 y 8. Condiciones extremadamente 
ácidas o alcalinas inhiben o detienen la actividad microbiológica. Asimismo el pH 
también afecta directamente en la solubilidad del fósforo, nutriente de especial 
importancia, y en la solubilización y transporte de metales pesados en el suelo. 
~ Temperatura: toda la actividad microbiológica se ve muy condicionada por la 
temperatura. Las especies bacterianas clasificadas como mesófilas, crecen dentro 
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de intervalos de temperatura bastante reducidos, entre 15 y 45 o e, observandose 
óptimos entre 25 y 35 o C. Otros microorganismos, son capaces de trabajar en 
condiciones psicrofilas, a temperaturas por debajo de los 20 o C. Finalmente, los 
organismos termófilos se desarrollan a temperaturas que oscilan entre los 45 y 65 
o C. Sin embargo, la mayoría de los microorganismos de suelo corresponden al 
primer grupo citado, el de las mesófilas. Son en general, más tolerantes a las bajas 
temperaturas, aplicando mecanismos de resistencia a la encapsulación o formación 
de esporas, que a las altas, a las cuales se produce desnaturalización de las 
proteínas. Estos mecanismos de resistencia , son muy comunes en las poblaciones 
presentes en suelos donde las condiciones pueden ser muy variables, y en algunos 
casos, esas situaciones de latencia pueden mantenerse incluso durante años. 
~ Humedad: los microorganismos requieren unas condiciones mínimas de humedad 
para su actividad, ya que toman carbono orgánico, los nutrientes y los aceptores de 
electrones de la fase líquida. Por otro lado, el agua es el componente mayoritario 
del protoplasma bacteriano. No obstante, un exceso de humedad reduce la difusión 
del oxígeno y otros gases, induciendo la aparición de zonas en condiciones 
reductoras, lo cual favorece el desarrollo de especies anaerobias en detrimento de 
las aerobias. Muchas de estas últimas operan óptimamente con niveles de 
humedad situados entre un 50 y un 75% de la capacidad de campo del suelo. La 
concentración normal de oxígeno disuelto en las aguas subterráneas se estima 
entre 7.5 y 9 mg/mL. 
~ Factores relatívos al sustrato: son varios los factores relacionados con el propio 
sustrato que afectan en forma decisiva la biodegradación por los microorganismos 
del suelo. En primer lugar, sus estructura química. Aquellos compuestos demasiado 
grandes para poder penetrar en la célula microbiana requerirán el uso de enzimas 
extracelulares para ser degradados. Demasiadas ramificaciones, la presencia de 
sustituyentes calificados como recalcitrantes, tales como grupos amino, etoxi, 
sulfonatos, nitro, halógenos, o impedimentos estéricos, también son responsables 
de una resistencia a la biodegradación. Dado que el agua, es el solvente por 
excelencia para los seres vivos, la solubilidad de un sustrato será el factor más 
importante que gobierna su biodisponibilidad, ya que no podrá ser transportado al 
interior de la célula. 
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l. 7 Factores que afectan a la biorrecuperación de los HPAs 
1.7. 1 Propiedades físicoquímicas de los HPAs 
Independientemente de cual sea su vía de entrada en el medio, cada uno de los 
HPAs presenta un conjunto característico de propiedades químicas y físicas que afecta la 
capacidad de los microorganismos para su metabolización. En general, un aumento en el 
peso molecular y el número de anillos, repercute en una disminución de la solubilidad y 
de la volatilidad del Hidrocarburo Policíclico Aromático. La disposición de los anillos 
también influye, siendo las moléculas más estables o recalcitrantes aquellas que 
presentan una estructura angular. 
Nllmerode F6nnula Solubilidad Preal6n de vapor HPAs (mglmLa anillos molecular 250CI mm Hg (OC) 
Naftaleno 2 ClOH.(128) 31,7 0,082 (25) 
Anlraceno 3 C,.H,o(178) 0,045 1,9x10"(20) 
Fenanlreno 3 C,.H,o( 178) 1,0 6,8x10"(20) 
Pireno 4 C,.H,o(202) 0.132 2.5x10"(25) 
Benzoantraceno 4 C,.H,,(228) 9.4x10" 1,Ox10"(20) 
Criseno 4 C,.H,,(228) 1.8x10·3 6.3x10"(20) 
Benzo(a)pireno 5 C",H,,(225) 1 ,2x10" 5,6x10"(25) 
Benzo(g,h.i)perileno 6 C22H,,(276) 0,7x10"o 1,Ox10·,o(25) 
Tabla 1.2. Propiedades flsicoqulmicas de algunos HPAs 
1.7.2 Destino de los HPAs en los suelos 
Fundamentalmente se entiende que hay tres posibles vías de desaparición de los 
HPAs en los suelos: volatilización, procesos abióticos (lixiviación, hidrólisis .. ) y 
biodegradación. Park et al 1 990, encontraron que para 14 HPAs estudiados, la 
volatilización era despreciable, excepto para el naftaleno y sus derivados. En cuanto a los 
procesos abióticos, los mismos autores encontraron que éstos solo eran significativos 
para los hidrocarburos de 2 o 3 anillos (por ejemplo, antraceno y fenatreno). Por su parte, 
la biodegradación se mostró especialmente importante también para los compuestos de 2 
ó 3 anillos, pero mucho menos eficaz para moléculas de 4 anillos ó más. 
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1.7.3 Aclimatación y adaptación de los microorganismos 
Los HPAs son biodegradados por dos posibles vías: cuando son utilizados como 
única fuente de carbono y energía , o bien por cometabolismo, cuando el HPA es 
degradado junto con otra fuente de carbono, siendo ésta última la esencial para el 
crecimiento bacteriano. En cualquier caso, un buen número de estudios han demostrado 
que un período previo de exposición de los microorganismos a los HPAs contribuye a 
mejorar la cinética de la biodegradación (Heítkamp et al., 1 988). La necesidad de 
reducir esa fase de aclimatación es la causa de que en la mayor parte de los proyectos 
que implican biorrecuperación sean empleados organismos aislados a partir del propio 
suelo contaminado. 
l. 8 Cinética de adsorción de los compuestos hidrófobos 
La adsorción está considerada como un proceso que disminuye la concentración 
del sustrato disponible a los microorganismos en el suelo. La adsorción es habitualmente 
tratada como un rápido equilibrio, un proceso relativamente reversible, pero los estudios 
han demostrado que la adsorción está compuesta de dos fases: con una etapa inicial 
rápida (de menos de una hora hasta varias horas) , que se realiza principalmente en las 
zonas hidrófobas a la superficie del suelo, seguida por una lenta etapa larga de (días) y 
en la que ocurre la difusión del soluto a los sitios de adsorción interna (Weissenfels, W. 
D. et al 1 992). 
La biodegradación de los compuestos adsorbidos también se ha demostrado en 
muchas ocasiones estar constituida de dos fases: una rápida y una lenta. La predicción 
de la tasa de biodegradación del compuesto adsorbido a partir de la tasa de desorción 
espontánea (Lahlou, M., y Ortega C. J. J., 1 999), no puede ser siempre buena, debido 
a la existencia de casos donde las tasas de degradación han superado las tasas de 
desorción. 
1.9 Importancia de los microorganismos en la degradación de los contaminantes 
Las técnicas fisico-químicas de remediación de los suelos contaminados, denotan 
un alto coste, tal como la incineración , la extracción con solventes, la extracción en fase 
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sólida y la oxidación quimica a través del uso de oxidantes fuertes como el gas ozono 
(Brow et al1 995) el peroxido de hidrógeno, o el reactivo de Fenton (H20 2 + FeSO.), se 
han orientado los estudios a buscar soluciones alternativas. 
Alexander 1 995, ha postulado que deben cumplirse varias condiciones para que 
la biodegradación pueda tener lugar en un ambiente: 1) debe estar presente un 
organismo con los enzimas necesarios para realizar la biodegradación, 2) el compuesto 
químico debe ser accesible al organismo que tiene los enzimas necesarios. La 
inaccesibilidad puede ocurrír si el substrato se encuentra en un microambiente distinto al 
del organismo, en un solvente no miscible con agua, o adsorbido a superficies sólidas, 3) 
si el enzima inicial provoca la degradación es extracelular, los enlaces químicos sobre los 
que actúa el enzima debe estar expuesto para que la catálisis tenga lugar. Pero esto no 
siempre ocurre debido a la adsorción de muchas moléculas orgánícas, 4) si los enzimas 
que cata liza n la degradación inicial son intracelulares, la molécula debe penetrar la 
superficie de la célula hasta la zona interna donde el enzima actúa. Alternativamente, los 
productos de una reacción extracelular deben penetrar en la célula para que la 
transformación prosiga, 5) si la población de bacterias o de hongos que actúan sobre los 
compuestos sintéticos es inicialmente pequeña, las condiciones ambientales deben 
permitir la proliferación de los microorganismos potencialmente activos. 
1.10 Biodisponíbílídad 
En general, el término biodisponibilidad incluye a aquellas situaciones en las que 
compuestos específicos están disponibles para la biota. Este término es empleado en 
diferentes disciplinas, como ecotoxicología, donde puede llegar a tener diferentes 
significados, pero para los científicos medioambientales, el término disponibilidad 
representa la accesibilidad de un compuesto químico para su asimilación y posible 
toxicidad, (Alexander, M, 2 000). Cuando se habla de biodisponibilidad haciendo 
referencia a suelos contaminados, nos referimos a la fracción o concentración de 
contaminante, o contaminantes, que pueden resorberse desde la matriz del suelo en 
cierto período de tiempo y que pueden ser degradados por los microorganismos, 
(Cuypers et al, 2 002). 
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Muchos de los contaminantes más habituales en suelos poseen una baja 
solubilidad en agua y son adsorbidos con gran intensidad en las partículas sólidas. Por 
ejemplo, los hidrocarburos derivados del petróleo son, en general, apolares, 
específicamente los de peso molecular elevado y tienden a asociarse principalmente a la 
fase sólida. Esta asociación conduce a que en la fase líquida la concentración del 
contaminante sea baja (situación de biodisponibilidad limitada). Debido a que los 
microorganismos toman los nutrientes de la fase líquida, (Scow y Alexander, 1 992), la 
tasa de biorrecuperación puede verse limitada por la velocidad con que se produce la 
desorción del contaminante desde la fase sólida a la fase acuosa. 
1. 11 Tensioactivos 
La aplicación de tensioactivos sintéticos en la biorrecuperación de suelos 
contaminados, supone una innovación en el campo de esta tecnologia, ya que pueden 
aumentar la movilidad de los contaminantes, incrementando su biodisponibilidad y, 
aumentando así la desaparición del contaminante del entorno. (Arostein y Alexander M, 
1 993, Tiehm 1994, Volkering 1 995). 
1.11.1 Propiedades físico-químicos de los tensioactivos 
Son moléculas orgánicas formadas por una parte hidrofóbica y otra hidrofílica. La 
parte hidrofílica de la molécula tiene afinidad por el agua y por otras sustancias polares 
mientras que la parte hidrofóbica los hace tener tendencia a concentrarse en las 
interfases, reduciendo la energía libre del sistema con el cual interaccionan. Como 
resultado de su naturaleza anfótera, una molécula de tensioactivo puede disolverse en 
agua como monómero, adsorberse a una interfase o puede incorporarse junto con otras 
moléculas de tensioactivo como parte de una micela. 
Dependiendo de la naturaleza del grupo hidrofílico, podemos distinguir cuatro tipos 
de tensioactivos: aniónicos, catiónicos, anfóteros y no iónicos. Las partes hidrofóbicas 
más comunes de los tensioactivos sintéticos son: parafinas, oleinas, alquilbencenos, 
alquifenoles y alcoholes; los grupos hidrofílicos sor normalmente sulfatos, sulfonatos, 
carboxilatos (en los tensioactivos aniónicos), aminas cuaternarios (en los tensioactivos 
catiónicos) , polioxietilenos o polipéptidos (en los tensioactivos no iónicos) Deshpande, 
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1999. Los tensioactivos pueden ser producidos químicamente (sintéticos) y 
biológicamente (biosurfactantes). 
La presencia de moléculas de tensioactivo en las interfase aire-agua, provoca una 
reducción de la tensión superficial de la solución (disminuyen la atracción de las 
moléculas de agua entre si en la superficie) y lleva a la estabilización de las espumas. 
Algunos tensioactivos pueden reducir la tensión superficial de una solución desde 72 
mN/m (valor de agua destilada) hasta 30 ± 5 mN/m, dependiendo del tipo y, 
concentración del tensioactivo. 
Otra característica de los tensioactivos es la fonnación de micelas, que son 
pequeños agregados de moléculas del tensioactivo. A bajas concentraciones, en solución 
acuosa, lo que están presente son moléculas individuales del tensioactivo (unidades 
monoméricas). Por encima de una cierta concentración, llamada Concentración Crítica 
Mica/ar, CMC (Critical Micelle Concentrationj, las moléculas de tensioactivo se 
encuentran fonnando agregados que oscilan entre 20 y 200 moléculas. El número de 
moléculas de tensioactivo que constituyen una micela se denomina número de 
agregación. La CMC, es dependiente de la temperatura y es diferente para cada 
tensioactivo. En ténninos simples, las micelas son pequeñas gotas con un grupo 
hidrofóbico y una envoltura hidrofílica. La presencia de pequeñas estructuras micelares 
pennite aumentar la solubilidad aparente de los compuestos orgánicos hidrofóbicos , 
como por ejemplo HPAs (Hidrocarburos Policíclicos Aromáticos), debido a que estos 
pueden ser alojados en el núcleo hidrofóbico de las micelas. 
Zona ~ ~~~ hídrofílica 
Zona ~ ...- ---e Mlcela 
hidrofóbica ~~~ 
Fig. 1. 1. Estructura de los tensioactivos en solución acuosa (Mak1<ar, 2003) 
Estudios realizados por Edwards et al, 1 991, demuestran que, la solubilización de 
compuestos orgánicos hidrofóbicos en presencia de tensioactivos, se iniciaba cuando 
este se encontraba en una concentración igual a su CMC y que dicha solubilización era 
proporcional a la concentración del tensioactivo, siempre cuando, este se encontraba a 
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concentraciones superiores a su CMC. Esto es interpretado como fenómeno de pseudo-
solubilización, que depende de la estructura del tensioactivo, de su número de 
agregación , de la geometría de la micela, de la longitud y características químicas de la 
cadena hidrofóbica del tensioactivo, de la temperatura así como, de las características 












Fig 1.2. Variación de la tensión superficial e interfacial y solubilidad del contaminante con la concentración del 
tensioactivo (Mulligan et al , 2001) 
La movilización de los compuestos orgánicos hidrofóbicos desde la matriz del suelo 
hasta la fase acuosa, es atribuida comúnmente al incremento del gradiente de 
concentración en la interfase suelo-agua, debido principalmente al mayor reparto de los 
compuestos orgánicos hidrofóbicos es la pseudo-fase micelar. En el sistema suelo-agua-
tensioactivo se puede diferenciar tres tipos de equilibrios presentes y que pueden ser 
definidos como: 
1. Coeficiente de distribución de los compuestos orgánicos hidrofóbicos 
solubilizados entre la fase micelar y la fase acuosa (Km). 
2. Coeficiente de distribución de los compuestos orgánicos hidrofóbicos entre la 
fase acuosa y el suelo (~). 
3. Coeficiente de adsorción de los tensioactivos al suelo (K,urt). 
Según los resultados obtenidos por Yeom et al, 1 996, sobre la solubilización de 
HPAs presentes en suelos contaminados utilizando tensioactivos, estos incrementan el 
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gradiente de concentración de los HPAs en la interfase suelo-agua, así como, el 
coeficiente de transferencia de masas. Este hecho, es explicado según dos mecanismos 
propuestos que podrían ayudar a comprender, aún más, los procesos físico-químicos 
presentes en el sistema suelo-agua-tensioactivo, además de apoyar aún más la iniciativa 
de la utilización de tensioactivos sintéticos en la biorremediación de suelos contaminados 
con HPAs: 
a) El gradiente de concentración en la interfase suelo-agua aumenta 
principalmente por la pseudo-solubilización que tiene lugar en las micelas. 
b) El coeficiente de transferencia de masas aumenta debido a la adsorción y 
penetración de moléculas de tensioactivo en el suelo, lo cual incrementa la 




HPA :--e ~~ ~ 
Q,urf Pseudofase 
acuosa 
Fig. 1. 3. Esquema de procesos abióticos de sistemas suelo--agua en presencia de tensioactivos no-i6nleos, 
compuestos orgánicos hldrof6bicos y materia húmlca del suelo, (Edwards 1994). 
/. 11.2 Tensioacfivos no-i6nicos 
Los tensioactivos pueden ser clasificados desde varios puntos de vista, como por 
ejemplo, por su función (dispersantes, emulsificadores, etc.), por su solubilidad en agua, 
o por sus características físicas y químicas. La más común de las clasificaciones es la 
que hace referencia a la presencia o no de carga en la molécula. De acuerdo con este 
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1.11.3 Adsorción del tensioactivo al suelo 
La proporción en que puede darse la adsorción de un agente tensioactivo al suelo 
está controlada por tres factores principales: 1) la naturaleza quimica de las especies que 
están siendo adsorbidas, en concreto de la naturaleza hidrofóbica e hidrofilica de los 
grupos químicos que constituyen la molécula de tensioactivo; 2) la naturaleza de la 
superficie sólida a la que se está adsorbiendo el tensioactivo; y, 3) la naturaleza de la 
fase líquida presente en el sistema suelo-tensioactivo. Un ligero cambio en alguno de 
estos factores, puede provocar grandes cambios en las características de adsorción del 
sistema. 
Cuando un tensioactivo es adsorbido en un suelo también deben considerarse 
ciertos aspectos cualitativos y cuantitativos que pueden verse alterados en el sistema en 
el que se encuentra presente. Entre ellos se incluyen: 
• La cantidad de tensioactivo adsorbido, por unidad de masa o área, al sólido. 
• La concentración de tensioactivo en solución necesaria para producir el 
recubrimiento de la fase sólida y provocar un determinado grado de 
adsorción. 
• La concentración de tensioactivo a la cual se produce la saturación del sólido. 
• La orientación de las moléculas de tensioactivo tanto de las que se 
encuentran en solución, como de las adsorbidas a la superficie sólida. 
• En efecto que produce la adsorción del tensioactivo al sólido en el resto de las 
propiedades del sistema. 
En todos los casos citados, se asume que otros factores como son la temperatura y 
la presión, permanecen constantes. El hecho de que un agente tensioactivo sea 
adsorbido o no a la superficie del suelo, es un factor muy importante, ya que, la menor o 
mayor efectividad de su aplicación en biorremediación , dependerá de ello. La efectividad 
de un tensioactivo se define, como la concentración de tensioactivo en la fase acuosa, 
necesaria para producir un nivel dado de desorción de los contaminantes bajo 
determinadas condiciones. La pérdida de efectividad, debida a adsorción, se refiere a la 
concentración de tensioactivo que se encuentra adsorbida a la superficie saturada del 
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criterios, los tensioactivos pueden clasificarse como catiónicos, aniónicos, anfotéricos y 
no iónicos. 
Los tensioactivos catiónicos e iónicos se caracterizan por la presencia de una carga 
eléctrica neta en la molécula, lo cual les proporciona el grado de solubilidad. Esta 
presencia de carga no es un requisito indispensable para que exista actividad superficial 
en el agua. De los iónicos, como por ejemplo, una mayor sensibilidad por la presencia de 
sales en el medio, menor efecto del pH en la solución y mayor flexibilidad en el proceso 
de sintetización, ya que el grado de solubilidad de la molécula puede ser controlado 
según el tamaño del grupo hidrofílico. 
Entre los tensioactivos no-iónicos, los conocidos como polioxietilenos (POE) son los 
más abundantes y técnicamente los más importantes. Estos tensioactivos presentan una 
fórmula general del tipo: 
Donde: 
R es un poliéter y, 
X es oxígeno o nitrógeno u otro grupo funcional capaz de dotar a la cadena de 
hidrofobicidad. 
En muchos casos n, es el número de unidades de oxietilenos presentes en el grupo 
hidrofilico y debe ser mayor de 5 ó 6 para que el tensioactivo no-iónico sea soluble 
en agua. 
En el desarrollo del presente trabajo, el tensioactivo empleado ha sido: el 
alquiletoxilato (Brij 35), no-iónico. 
Los tensioactivos no-iónicos son generalmente, los más empleados en técnicas de 
biorremediación, debido a que la ausencia de carga en sus moléculas, minimiza las 
interacciones entre las moléculas de tensioactivo y los enzimas localizados en las 
membranas bacterianas, necesarios para la degradación del contaminante. 
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sólido. Por tanto, la pérdida de efectividad de un tensioactivo por adsorción, y la 
concentración que ha sido adsorbida en la fase sólida, pueden ser detenninadas 
directamente desde la isotenna de adsorción en el primer caso y por diferencia en las 
medidas de tensión superficial de una solución de tensioactivo puro y un sistema de 
suelo-tensioactivo. 
Como se ha manifestado anterionnente, la adsorción de moléculas de tensioactivo 
al suelo depende tanto de las propiedades del tensioactivo como de las del propio suelo. 
Estudios llevados a cabo por (Edwards et al, 1 991 Y 1 994 respectivamente), demuestra 
que, el comportamiento de los tensioactivos no iónicos, tales como el Tritón X - 100, 
adsorbidos a superficies hidrofóbicas, como la sílice, puede describirse según el modelo 
teórico basado en la adsorción de tensioactivos no-iónicos, tanto para concentraciones 









Fig. 1. 4. Conftguración de los tres estados del tensioactivo en el proceso de adsorción a un suelo, 
Se postula que las moléculas de tensioactivo que se encuentran en el seno de la 
disolución acuosa, en una concentración menor o igual a la CMC, pueden encontrarse 
adsorbidas muy próximas a la superficie del sólido de fonna plana, debido a interacciones 
producidas entre la parte hidrofóbica e hidrofílica de las moléculas de tensioactivo con 
dicha superficie. Cuando en solución la concentración de tensioactivo se encuentra por 
encima de su CMC, las moléculas empiezan a reorientarse de fonna que su parte 
hidrofóbica queda orientada hacia la pseudo-fase acusona. Este comportamiento es 
atribuido a la fuerte atracción existente entre las partes hidrofóbicas de moléculas de 
tensioactivo adyacentes. Este proceso de orientación continúa confonne aumenta la 
concentración de tensioactivo, hasta que las moléculas reorientadas perpendiculannente 
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forman monocapas, denominadas hemimicelas. A concentraciones mayores de 
tensioactivo aún, se producen interacciones entre las partes hidrofóbicas del tensioactivo 
ya adsorbido (hemimicela) y el que se encuentra en solución, formándose una doble capa 
denominada admicelas. 
Aunque la adsorción del tensioactivo es un proceso desfavorable para la 
solubilización micelar, puede jugar un papel importante en el transporte facilitado del 
sustrato adsorbido (West and Harwell 1 992). 
Generalmente, el tensioactivo adsorbido aumenta la capacidad de adsorción del 
suelo, mientras que el tensioactivo presente en solución incrementa la solubilidad de los 
compuestos orgánicos hidrofóbicos. El efecto neto de ambos mecanismos es 
dependiente de la concentración de tensioactivo presente. 
En un trabajo realizado por Yeom et al, 1 996, sobre el efecto de los tensioactivos 
no-iónicos, sobre la proporción de HPAs disueltos en el suelo contaminado con alquitrán, 
se proponen dos mecanismos que explicarían el aumento de la solubilidad de los 
contaminantes. Los mecanismos están basados principalmente en un incremento del 
gradiente de concentración entre el suelo y la interfase acuosa y en un aumento de la 
difusión de los HPAs a través de la matriz orgánica del suelo, debido a la adsorción y 
penetración de las moléculas del tensioactivo que provocarían un aumento de volumen 
de dicha matriz. Este segundo mecanismo, depende directamente de la estructura del 
tensioactivo y de su densidad de adsorción al suelo. Series homólogas de tensioactivos 
con grupos etoxilatos (serie que pertenecen el Brij 35 y el BRij 30), presentan 
densidades de adsorcion que están inversamente relacionadas con el número de grupos 
etoxilatos (E) presentes en la molécula de tensioactivo. La adsorción y la penetración del 
tensioactivo en el suelo están favorecidas por pequeñas interacciones producidas entre 
las cabezas hídrofilicas de los tensioactivos y los grupos hidrofóbicos del contaminante. 
Es más los tensioactivos con cadenas sin ramificar causaron mayores incrementos de 
disolución que aquellOS que presentaban ramificaciones. El aumento de la difusión seguía 
la misma relación. 
Estos resultados, llevaron a la hipótesis de que el aumento de la difusión de los 
contaminantes era debido a la penetración de las moléculas de tensioactivos, seguido de 
un aumento de volumen de la matriz orgánica del suelo. Aparentemente, la densidad de 
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la adsorción del tensioactivo, depende por tanto, del tamaño de la molécula y de su 
carácter hidrofílico. 
Con dicha información, en el presente trabajo se utilizó el tensioactivo no-iónico, Brij 
35, ya que éste es uno de los tensioactivos que menos interacciona con las poblaciones 
bacterianas, responsables de la degradación del contaminante, Sus relativos bajos 
valores de CMC, además de su elevada capacidad de adsorción al suelo, puede ser 
propiedad favorable e incluso determinante en el aumento de la biodisponibilidad de los 
HPAs en fase acuosa. 
l. 11.4 Modelo de desorción micelar 
A fin de explicar los diferentes mecanismos implicados en la desorción de los HPAS 
de un suelo en presencia de agentes tensioactivos, muchos investigadores han estudiado 
el reparto de solutos entre las diferentes fases del sistema suelo-tensioactivo (Edwards 
et al, 1 994; Chu and So, 2 001), así como las interacciones que puedan darse entre el 
suelo, tensioactivo y contaminante (Cuypers et al 2 002; Yeom et al, 1 996). Los 
mecanismos que explican el aumento de la biodisponibilidad de los compuestos 
orgánicos hidrofóbicos por la presencia de tensioactivos han sido revisados por 
(Volkering et al, 1 998). Los procesos implicados pueden ser clasificados en tres 
categorías: (i) aumento de la solubilidad aparente, (ii) transporte facilitado y (iii) 
emulsificación de NAPLs. 
De manera general, la distribución de los compuestos orgánicos hidrofóbicos entre 
el suelo y la fase acuosa puede ser descrita mediante un coeficiente de distribución 
global, Kd: 
[ P l suelo 
(1 ) 
[ P lagua + [ P l mic 
donde: 
[ P l suelo es la concentración del contaminante (mol/l) en el suelo, 
[ P l agua es la concentración del contaminante (molll) en la fase acuosa y 
[ P l mic es la concentración de dicho contaminante (mol/l) disuelto en las micelas 
del tensioctivo. La ecuación (1) puede expresarse en su forma inversa: 
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_1_ = [P l ogua + LEJ!!l!> (2) 
Kd [ P h uelo + [P ]suelo 
donde: 
1/Ko representa el proceso de lavado del suelo, en términos de la fracción de 
contaminante que está siendo solubilizado en la fase acuosa frente a la 
concentración que permanece en el suelo. Para los compuestos orgánicos 
hidrofóbicos, el primer término a la derecha de la ecuación (2) en la práctica es 
obviado, ya que [P]agua está limitada por la solubilidad del contaminante, y 
normalmente es mucho menor que [P]mic. Sin embargo, en el suelo podemos 
encontrar líquidos en fase no acuosa (NAPLs), no asociados químicamente con él 
pero pueden entrar en contacto con los contaminantes siendo una tercera fase en la 
que puede estar el contaminante. Por tanto, podemos reescribir la ecuación anterior 
incluyendo todas las posibles localizaciones de contaminante. Teniendo en cuenta 
que en el laboratorio es posible cuantificar de una sola vez [P]'iq la ecuación (2) 
quedaría de la siguiente manera: 
_1_ = I!:1jg (3) 
Kd [P]suelo 
donde: 
[ P ]"q es la concentración total del contaminante en la fase líquida suma [P]agua, 
[P]mic Y [P]NAPLS. Por tanto, este modelo permite calcular que fracción del 
contaminante está siendo solubilizado en a fase acuosa por la presencia del 
tensioactivo. 
/.11.5/nleracciones lensioaclivo - microorganismo 
El uso de tensioactivos en la biorremediación de suelos contaminados, conlleva una 
serie de interacciones, bastante complejas, entre el/los tensioactivo/s presentes en el 
sistema, el suelo, elllos contaminante/s y los microorganismos presentes en el suelo y 
responsables de la biodegradación. En la Figura 1.5, se muestra un esquema simplificado 
de estas interacciones, pero en realidad pueden ser aún más complejas debido a la 
heterogeneidad de los suelos. 
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Fig. 1. 5. Esquema de las interacciones entre microorganismos, suelo, contaminante y tensioactivos. (1) 
Adsorción del contaminante al suelo, (11) Adsorción de las moléculas de tensioactivo al suelo, (111) 
Solubilización del contaminante, (IV' Toma del contaminante presente en la fase acuosa por los 
microorganismos, (V) Partición del contaminante entre la fase acuosa y las micelas. (VI) Adsorción de 
las mlcalas a los microorganismos. (VII) Toma directa del contaminante presente en la fase sólida por 
los microorganismos. (VIII) Adsorción de los microorganismos al suelo (Volkering 1998). 
1.11 .5.1 Toxicidad 
A pesar de que los agentes tensioactivos no-iónicos aumentan la movilización de 
los contaminantes desde la matriz del suelo hasta la fase acuosa, se ha demostrado en 
estudios previos (Laha 1 991) que, algunos de ellos pueden resultar tóxicos para los 
microorganismos responsables de la degradación del contaminante, cuando estos se 
encuentran presentes en concentraciones superiores a su CMC. 
El efecto tóxico de los tensioactivos sobre las bacterias puede ser explicado de las 
siguientes fonnas: 
./ Alteración del correcto funcionamiento de las membranas celulares por 
interacción con los componentes lipídicos, causando su penneabilización . 
./ Toxicidad debida al aumento de la concentración del contaminante en la fase 
acuosa (Willumsen, 1 998). 
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.¡' Reacciones de las moléculas de tensioactivo con proteínas esenciales para el 
funcionamiento de la célula. 
Los tensioactivos no-iónicos, en general, son menos tóxicos para las bacterias que 
los tensioactivos iónicos, debido principalmente a la menor interacción producida (por la 
ausencia de cargas en la molécula del tensioactivo) entre las enzimas responsables de la 
degradación de los contaminantes que se encuentran presentes en las membranas 
bacterianas. 
El uso de biosurfactantes es más aceptado, desde el punto de vista social , ya que 
se espera que sean menos tóxicos que los sintéticos, pero en determinadas situaciones 
unos pueden ser tan tóxicos como los otros. 
1.11.5.2 Biodegradacíón 
La biodegradabilidad del tensioactivo, es un factor que puede tener efectos 
positivos o negativos en el uso de estos compuestos, en la biorremediación de suelos. 
Los efectos negativos pueden ser causados por agotamiento de los minerales o el 
oxígeno, por toxicidad de los productos inmediatos de degradación del tensioactivo 
(pudiendo ser incluso más tóxicos que el compuesto inicial), o bien, por una mayor 
preferencia del microorganismo a utilizar, el tensioactivo como fuente de carbono 
disminuyendo la degradación del contaminante. Laha 1 991 , demostró que algunos 
tensioactivos podían resultar tóxicos para las bacterias cuando estas se encontraban en 
una concentración superior a su CMC, ya que éstas podían utilizarlo como fuente de 
carbono preferente frente al contaminante presente en el suelo. 
El efecto más positivo del empleo de tensioactivos biodegradables obviamente, en 
la biorrecuperación de un suelo contaminado es que a medio plazo desaparecerá del 
lugar donde fue aplicado. 
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1.11.5.3 Influencia en la movilidad bacteriana 
La movilidad de las bacterias en el suelo es muy baja, llegando a penetrar en él , 
solamente unos pocos centímetros cuando son aplicados en su superficie (Madsen et al, 
1 982; Edmonds, 1 976. Existen evidencias que demuestran que el transporte bacteriano 
a través del suelo puede estar condicionado por factores físicos , químicos, como el 
aumento del pH (Scholl, 1 992), la presencia de tensioactivos (Jackson, 1 994) Y 
contenido de materia orgánica (Johnson, 1 996), Y microbiológicos como un reducido 
tamaño celular (Gannon et al, 1 991), forma esférica (Weiss et al, 1 995), así como una 
superficie celular hidrofílica (Stenstrom, 1 989). 
Los biosurfactantes juegan un papel muy importante en la interacción de las 
bacterias con las interfases, por ello, en la adicción de tensioactivos a suelos, cabe 
esperar que esas interacciones afecten a la movilidad bacteriana en el suelo. 
Estos efectos pueden ser debidos a diferentes causas: 
,/ El tensioactivo puede causar una disminución de la adsorción reversible de la 
bacteria debido a un cambio en su superficie de la membrana celular. 
,/ El tensioactivo puede aumentar la floculación y con ello incrementar el 
transporte de la bacteria. 
,/ El tensioactivo puede provocar la disolución de los polímeros extracelulares 
responsables de la adsorción irreversible de la bacteria. 
lahlou et al, 2 001, estudió el efecto del tensioactivo Tritón X-100en el transporte 
bacteriano a través del suelo. Dicho tensioactivo facilitó considerablemente el transporte 
de bacterias del género Mycobacterium a través de columnas de suelo. Esta influencia 
fue debida fundamentalmente a dos factores. Por un lado, a la adsorción del tensioactivo 
a las superficies hidrofílicas del suelo, incrementando así las zonas hidrofóbicas ya que 
las moléculas de tensioactivo orientarían sus zonas hidrofóbicas hacia la fase acuosa 
(Edwards, 1 994). Este incremento de la superficie hidrofóbica pOdría introducir nuevas 
ínteracciones hidrofóbicas (las cuales no se dan en ausencia de tensioactivo) que podrían 
afectar al transporte bacteriano a través del suelo. Por otra parte, la adsorción de 
moléculas de tensioactivo a la membrana bacteriana puede ocurrir entre sus respectivas 
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partes hidrofóbicas o hidrofílicas transformando la superficie celular en una zona 
hidrofílica y viceversa (Neu, 1 996). De acuerdo con este mecanismo, en el caso de 
bacterias hidrofóbicas, el resultado final es la repulsión entre la bacteria y la superficie del 
suelo con el consiguiente incremento en el transporte. Este efecto de los tensioactivos 
puede ser importante en la biorrecuperación de suelos in situ donde el transporte de 
bacterias puede ser un proceso esencial para la degradación de los contaminantes, 
(García et al, 2 001). 
1. 11.5.4 Tensíoactívos y biodisponibilidad del contaminante 
La biodisponibilidad de los contaminantes orgánicos hidrofóbicos puede ser 
aumentada por la presencia del tensioativo a través de los siguientes mecanismos: 
,¡' Emulsificación de los contaminantes en la fase líquida no acuosa. Los 
tensioactivos pueden disminuir la tensión superficial entre una fase acuosa y 
otra no acuosa. Esto puede incrementar la formación de micro-emulsiones, lo 
cual resulta en un aumento del área de contacto, permitiendo aumentar el 
transporte del contaminante hacia la fase acuosa. 
,¡' Aumento de la solubilidad aparente del contaminante. Este efecto también es 
denominado pseudo-solubilización y es causado por la presencia de micelas. 
Los compuestos orgánicos hidrofóbicos, pOdrian disolverse significativamente 
en el núcleo de las micelas. 
,¡' El transporte de los hidrocarburos desde la micela hacia la fase acuosa puede 
ser rápido, debido al pequeño tamaño de éstas, pero no esta demasiado claro 
que los hidrocarburos pseudo-solubilizados estén disponibles directamente a 
los microorganismos. No obstante, este hecho puede provocar que las 
micelas estén disponibles directamente a los microorganismos. No obstante, 
este hecho puede provocar que las micelas estén disminuyendo la 
biodisponibilidad del contaminante y por tanto su biodegradación (Willumsen, 
1 998). 
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.(' Transporte del contaminante facilitado por la disminución de la tensión 
superficial que provoca el tensioactivo en el agua contenida en los poros del 
suelo. 
HPA 
adsorbido , HPAes , 
macroporos 
'w , 'w \ 
/ .... / .... 
'\ , '\ , 
bacterla HPAen HPA disuelto en «.,. 
macroporos NAPL 
Fig. 1. 6. Influencia de 106 agentes tensioactivos en el aumento de la biodfsponlbiUdad de contaminantes 
hldrofóbicoe en suelos. 
La presencia de micelas en la fase acuosa, en cuyo núcleo hidrofóbico se 
encuentran pseudo-solubilizados los contaminantes, puede suponer un inconveniente a la 
hora de aplicar técnicas de biorrecuperación ya que los compuestos orgánicos 
hidrofóbicos en esta situación no se encuentran disponibles para ser biodegradados. No 
obstante, estudios recientes han demostrado que la fracción de contaminante solubilizado 
en la fase micelar de algunos tensioactivos no-iónicos, se encuentra disponible para la 
biodegradación. Esto es posible, debido a que el contaminante puede transferirse 
directamente desde el núcleo de la micela, hasta la bacteria sin pasar previamente por la 
fase acuosa. (Guha et al, 1998). 
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11. OB.JETIVOS 
La biodisponibilidad es un factor muy importante a tener en cuenta en 
biorrecuperación de suelos contaminados con compuestos orgánicos. La falta de 
accesibilidad se hace más patente en el caso de suelos de baja conductividad 
hidráulica contaminados por Hidrocarburos Policiclicos Aromáticos, como es el caso 
de lo suelos arcillosos. Otras técnicas de recuperación de suelos pueden ser 
conjuntamente usadas con la biorrecuperación, y es por ello que cada día se trata de 
investigar que elementos puedan influenciar sobre los contaminantes y hacer que 
éstos sean biodisponibles. El presente trabajo estudiará el efecto del tensioactivo no-
iónico Brij 35 sobre la biodisponibilidad de un hidrocarburo policiclico aromático 
(Fenantreno) en un suelo arcilloso y con un largo historial de contaminación por 
creosota, suelo de Andújar. Una serie de experimentos de biodegradación en fase 
sólida y en suspensión, demostrarán la existencia de una población bacteriana 
autóctona capaz de biodegradar el HPA, el Mycobacterium sp. VM 552, en presencia 
de distintas concentraciones de Brij 35. Asimismo, se estudiará la influencia del 
acetato sobre la biodegradación del Fenantreno en suspensión, con la misma baderia 
y en tres concentraciones de Brij 35. 
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111. MATERIALES Y METODOS 
111.1 SUELO 
El experimento fue llevado a cabo con un suelo suministrado por EMGISA (Empresa 
de Gestión de Residuos Industriales, S.A. , Madrid , España), edafológicamente clasificado 
como un fluvisol calcárico. Las muestras fueron tomadas en una antigua planta de 
tratamiento de madera situada en el término municipal de Andújar (Jaén, España), 
actualmente abandonada, pero con un historial de más de 100 años de contaminación 
por creosota. El término genérico "creosota" engloba un extensa variedad de compuestos 
(creosota de madera o de alquitrán mineral, brea de hulla .. ), que en general proceden de 
un tratamiento a altas temperaturas de la madera de haya y otras especies vegetales, del 
carbón mineral y de la resina que se obtiene del arbusto del mismo nombre. El resultado, 
es una mezcla compleja de compuestos orgánicos con un contenido en Hidrocarburos 
Aromáticos Policíclicos (HAP) que ronda aproximadamente el 85%, un 10% de 
compuestos fenólicos, mientras que el 5% restante corresponde a heterociclos de 
nitrógeno o azufre (Mueller et al., 1 989). La creosota de madera se ha venido usando 
tradicionalmente como desinfectante, laxante o como antitusivo, aunque hoy en día ha 
sido reemplazada por medicamentos más eficaces. Los productos de alquitrán de hulla, 
se usan en medicina para tratar enfermedades de la piel, como por ejemplo la psoriasis, y 
también como repelentes de aves y otras especies, insecticidas, líquidos para bañar 
animales o fungicidas. La creosota de alquitrán de hulla ha sido el conservante de 
madera de uso más ex1endido en los Estados Unidos. Sin embargo, a partir de los años 
80, la normativa sobre las posibles aplicaciones de la creosota ha ido volviéndose cada 
vez más restrictiva, estando actualmente prohibido el uso de dicho producto cuando éste 
implica la posibilidad de contacto con el ser humano. Por tanto, hoy en día queda 
prohibido su uso interior de edificios, parques, jardines, instalaciones recreativas y en 
general en todos aquellos casos en los que exista un riesgo de contacto frecuente con la 
piel. 
La actividad industrial en la planta de Andújar comenzó en 1880 y desde entonces 
su principal ocupación fue el tratamiento de las maderas destinadas a las vías férreas. En 
el año 1950 se produjo una fuga en un tanque subterráneo de creosota y aunque tanto 
éste como el resto de los tanques fueron excavados y rellenados de suelo no 
contaminado, el emplazamiento presenta aún en la actualidad puntos con un alto nivel de 
contaminación. El emplazamiento fue objeto de una investigación medioambiental que 
finalizó en Diciembre de 1992, y cuya conclusión fue, que el área presentaba 
localizaciones con altas concentraciones de HPA y otros compuestos orgánicos, tales 
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como fenoles Y BTEX (siglas con que se designan las mezclas de benceno, tolueno, 
etilbenceno y xilenos). En concreto, la muestra correspondiente al punto de muestreo B, 
ha sido la utilizada a lo largo de este trabajo, por ser la que mayor nivel de contaminación 
presentaba. Dicha muestra, fue caracterizada de acuerdo a los métodos estándar de 
análisis de suelos, y sus características están reflejadas en la Tabla 111.1 
Propiedad 
Distribución tamaño de pan/cula (%) 
Arena gano gueso 





Contenido de carbonato cálcico (%) 
Materia orgánica (%) 
Nitrógeno orgánico (Kjeldhal) (%) 
Fósforo disponible (mg/kg) 












La suma total para los 16 HPAs considerados como prioritarios por la EPA 
(Environmental Protecction Agency) fue, de 4 501 mg HPAlkg de suelo seco. Las 
concentraciones de estos 16 HAP en el suelo utilizado, puede verse en la Tabla 111.2. 
Previamente a su utilización, el suelo fue secado al aire durante aproximadamente 2 
semanas, homogeneizado y tamizado para obtener un tamaño de partícula inferior a 2 
mm y conservado en cámara frigorífica a 8 oC, para inhíbir la actividad bacteriana y evitar 
posibles pérdidas por volatilización. 
















Dibe nzo( a h)a ntrace no 
Benzo(g hi)perileno 
Indeno(1 ,2,3-cd)pireno 



















Tabla 111.2 Contenido de HAP en la muestra Andújar 82 
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Las muestras de suelo E, utilizado en los experimentos de mineralización y 
biodegadación en suspensión, procedían también de la planta de Andujar (Jaén), 
contaminados con creosota, de otra lugar de ubicación de la planta. Según el análisis 
físico de la muestra de suelo a una profundidad de O - 20 cm, demuestra presencia de 
mayor porcentaje de arcilla (67.4%), arena guesa 0.7%, arena fina 0.7% y limo 31 .3%. 
111. 2 BACTERIAS, MEDIOS, CONDICIONES DE CULTIVO y TENSIOACTIVO 
111.2.1 Bacterias 
En los experimentos realizados, se usó la cepa de la bacteria Mycobacterium sp VM 
552, aisladas originalmente a partir de suelos contaminados con HPA y mantenida en 
Medio Suiza, como medio de cultivo, con un 0.2% de p/v del hidrocarburo policíclico 
como medio de cultivo. Dicha bacteria, fue cedida con anterioridad por Dirk Springael 
(Vlaamse Instelling voor Technologisch Onderzoek VITO, Mol, Bélgica). 
La cepa de Mycobacterium sp VM 552, capaz de metabolizar Fenantreno, 
fluoranteno y pireno, fueron cultivadas en Medio Suiza (Ver Anexo 5). 
Foto 1. Reactivos utilizados en la preparación del medio Suiza 
111.2.2 Medios 
Para los experimentos de mineralización se usó un medio compuesto por KH2P04, 
K2HP04, NH4N03, MgS04.7H20, CaCI2, FeCI3.6H20 y stock de microelementos para 
obtener concentraciones finales de 0.0014 giL. (Ver Anexo 4). 
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111.2.3 Preparación de los inóculos. 
Para la preparación de los inóculos se partió siempre de un cultivo puro de la 
bacteria (Mycobacterium sp. VM 552), en 1 000 mL del respectivo medio líquido. En un 
primer paso, éstos fueron filtrados a través de placa porosa N° 2 (40 ~m de tamaño de 
poro), con el objeto de separar los cristales de HAP presentes. El filtrado se sometió 
entonces a varios ciclos de "lavado" para liberar el pellet bacteriano de restos de 
metabolitos, consistentes en sucesivas centrifugaciones (8000 rpm, 12 minutos) y 
resuspensiones de pellet obtenido en medio de cultivo fresco y estéril. Dichos lavados se 
realizaron usando en cada caso el mismo medio líquido de crecimiento de la bacteria. 
Una vez realizado el último lavado, el pellet fue resuspendido en un pequeño volumen del 
medio correspondiente (unos 30 - 40 mL) que servia entonces como inóculo para los 
ensayos. Se realizó un conteo de bacterias en cada inóculo, para estimar el número de 
CFU (Unidades Formadoras de Colonias). Se utilizaron para ello el conteo en placas de 
TSA (Triptone Soy Agar) (Ver Anexo 6) y medida de la densidad óptica del inóculo a 600 
nm, usando un espectrofotómetro Genesys 10 Series, de Espetronic Unicam. 
111.2.4 Tensioactivo 
El tensioactivo Brij 35 (polyxyethylene (23) laurel ether( utilizado durante los 
experimentos desarrollados fue suministrado por Sigma ALDRICH®. 
111.3 REACTIVOS 
Compuesto marcado. El Fenantreno -9-14C (actividad especifica, 13.1 mCi 1m mol; 
pureza radioquimica, <98 %(, fue suministrado por Sigma Chemical Co. (St Louis, MO). 
Disolvente. El Diclorometano ACS, ISO fue suministrado por Merck (Drmstadt, 
Alemania). 
Otros. Todos los demás reactivos empleados, de pureza analítica, fueron 
suministrados por Panreac (Barcelona, España). 
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111.4 PREPARACION DE LOS STOCKS DE Brij35 
Se preparó un stock de Brij35, para ello se pesó 0,1 g de Brij35 y se disolvió el 200 
mL de H20 destilada. Con la ayuda de un agitador, se consiguió homogeneizar la 
solución, y la concentración inicial del stock es de 500 (g/mL. A partir de esta 
concentración (STOCK 1), se hizo distintas diluciones para obtener concentraciones 
mucho más diluidas, en cada una de ellas se midió la tensión superficial , (ver Anexo 1) 
STOCK 11. Se disolvió 13,5 g de tensioactivo Brij35 en 75 mL de medio de mineralización, 
con un agitador magnético se agitó la mezcla hasta conseguir que el Brij35 se disolviera 
totalmente. La concentración de la disolución es de 180 000 (g/mL. 
STOCK 111. Se disolvió 12 g de Brij35 en 100 mL de medio de mineralización, con un 
agitador magnético se agitó la mezcla hasta conseguir que el Brij35 se disolviera 
totalmente. La concentración de la solución es de 120 000 (g/mL. Obtenidos los Stocks II 
y 111 , a partir de ello se obtuvieron las concentraciones siguientes, para ello se agegó el 
medio de mineralización a los matraces de 250 mL (esterilizados) , el volumen 
correspondiente de cada stocks, (ver Tabla 111.1) 
STOCK IV. Al matraz que contiene 75 mL de medio de mineralización, se agegó 25 mL 
de Stock 111 , luego se agitó hasta homogeneizar la solución . La concentración obtenida es 
de 30 000 (g/m L. 
STOCK V. Del mismo modo, se agegó 25 mL del Stock IV, al matraz que contiene 75 mL 
de medio de mineralización, luego se agitó. La concentración de la solución es de 7 500 
(g/mL. 
STOCK VI. Se agegó 30 mL del Stock V, al matraz que contiene 70 mL de medio de 
mineralización, luego se agitó para homogeneizar la solución. La concentración es de 2 
250 (g/mL. 
STOCK VII. Obtenido el Stock VI , se agegó 30 mL del mismo al matraz que contiene 70 
mL de medio de mineralización , se agitó para homogeneizar para obtener el Stock VII. La 
concentración del mismo es de 675 (g/mL. 
STOCK VIII . Para obtener el Stock VIII, se tomó 10 mL del Stock VII y se agegó al matraz 
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que contiene 90 mL de medio de mineralización, agitando para conseguir la 
homogenización de la solución. La concentración es de 67.5 (g/mL. 
stoc:ks BrlJ35 Medio Concentración N"Matraz mineralización BrlJ35 (g) (mL) (mL) pglmL 
1 11 13.5 75.0 180000 
2 111 12.0 100.0 120000 
3 IV 25.0 (Stock 111) 75.0 30000 
4 V 25.0 Stock IV) 75.0 7000 
5 VI 30.0 Stock V) 70.0 2250 
6 VII 30.0 Stock VI) 70.0 675 
7 VIII 10.0 (Stock VII) 90.0 67.5 
Tabla 111.1. Preparación de los stocks del Brij 35 en Medio de Mineralización. 
111.5 CALCULO DE LA CONCENTRACION CRITICA MICELAR (CMC) DEL BRIJ 35 
El valor de la concentración critica micelar (eMC) del tensioactivo Brij 35 empleado 
en los experimentos se determinó a través de medidas de la tensión superficial de las 
concentraciones en soluciones acuosas utilizando el tensiómetro de anillo de platino 
(TD1-E LAUDA, Hucoa-Erléiss (ver Foto 2), Las soluciones de tensioactivo se preparó en 
agua destilada y en medio mineralización (MM), por ser el medio que se utilizó en los 
ensayos de mineralización. 
Las medidas de tensión superficial se realizó por duplicado en cubetas de vidrio de 
20 mL, Las medidas se realizó a una temperatura de laboratorio (24 ± 2 oC). Tras cada 
medida de tensión superficial, el anillo de platino se limpió a través de una llama hasta 
ponerlo al rojo, eliminándose de esa manera los posibles restos de tensioactivo que 
pudieran inferir en las siguientes medidas. El valor de eMe se calculó como el punto de 
inflexión de la curva obtenida al representar la tensión superficial (dynlcm) de las 
soluciones acuosas de cada de las concentraciones ensayadas frente al logaritmo de la 
concentración del tensioactivo (ug/mL) (Edwards et al, 1991). 
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Dilución Concentración Brlj35 H20 Medio CohC6ilbaclón Inicial OestII~a Mineralización tlnal NO ( IJII/InL) (mL) (mL (mL) (IJII/InL) 
1 500 16 4 4 400 
2 400 10 10 10 200 
3 200 10 10 10 100 
4 100 10 10 10 50 
5 500 12 8 8 300 
6 300 10 10 10 150 
7 500 3.2 16.8 16.8 80 
8 80 10 10 10 40 
9 40 10 10 10 20 
10 20 10 10 10 10 
11 500 2.4 17.6 17.6 60 
12 60 10 10 10 30 
Tabla 111.2. Diluciones de Tensioactivo en Brij 35 Y en Medio de Mineralización, y su concentración final. 
Foto 2. Tensiómelro TD1 LAUDA 
111.6 ENSAYOS DE BIODEGADACION EN FASE SÓLIDA 
111.6.1 EFECTO DEL BRIJ 35 SOBRE LA MINERALIZACION DEL FENANTRENO (Phl, 
INOCULADOS CON Mycobacterium sp. VM 552, EN SUELO ARCILLOSO DE 
ANDUJAR 
El ensayo de mineralización en fase sólida se efectuó utilizando matraces de 250 
mL. Estos matraces contienen 15 9 de suelo (esterilizado tres veces), cuya humedad fue 
ajustada al 80% de la capacidad de campo mediante la adición de una disolución de 
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sales inorgánicas a pH 5.7. Además, se añadió el tensioactivo Brij 35 en distintas 
concentraciones correspondientes a cada matráz, medio de mineralización y el inóculo de 
la Bacteria (Mycobacterium sp.) VM 552. Aproximadamente, unas 100 000 dpm de los 
respectivos compuestos marcados fueron añadidas (en solución acuosa) a las 
correspondientes muestras de suelo, (Ver Anexo 9). El contenido de cada matraz fue 
homogeneizado para garantizar una adecuada mezcla del sustrato marcado con el 
sustrato. En dichos matraces fue colocado una trampa de sosa, (tal como se muestra en 
la Foto 4). La producción de "C02 fue medida como la radioactividad presente en la 
trampa alcalina de los matraces. Periódicamente la solución alcalina era retirada y 
sustituida por nuevas alícuotas de sosa fresca. Las muestras de NaOH recogidas eran 
introducidas en viales de centelleo de 7 mL, mezcladas con 5 mL de líquido de centelleo 
(Ready safe, Beckman Instruments, Fullerton, Califomia), y tras 8 horas en oscuridad, 
para la disipación de la quimioluminiscencia, la radioactividad presente fue medida 
usando un contador de centelleo líquido (Beckman Instruments, Fullerton, Califomia, 
modelo LS50ooTD). 
Foto 3. Experimento de Mineralización en fase sólida 
NaOHO.5M 
Suelo o sedimento'" 
sustrato marcado 
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Agujas de muestreo 
Tapón de caucho 
Tubo de teJIón 
Trampa de NaOH 
Foto 4. Ensayo de mineralización en fase sólida 
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111.7 ENSAYOS DE BIODEGADACION EN SUSPENSION 
111.7.1 MINERALIZACION Y BIODEGADACION DEL FENANTRENO (Ph) EN 
SUPENSION, INOCULADOS CON Mycobacterium sp. VM 552, EN PRESENCIA 
DELBRIJ 35 
El ensayo de biodegadación en suspensión se realizó en Ertenmeyers de 250 mL, 
en donde se pesó 1 gamo de suelo, seco, autoclavado tres veces. A cada matráz se 
agegó un volumen de medio de mineralización, el tensioactivo Brij 35 a una 
concentración de 140 000 iJg/mL (28 g de Brij 35 en 200 mL de medio de mineralización) 
y 1 mL stock acuoso de Fenatreno (100000 dpm) según el diseño del experimento (Ver 
Anexo 10). Luego se le colocó una trampa alcalina de NaOH, que consistió en un tapón 
de caucho recubiertos con tetlón con dos agujas de muestreo y un vial de vidrio de 5 mL 
de capacidad que fijado al tapón, suspendido en cada Ertenmeyer; se dejó en agitación a 
150 rpm por espacio de 72 horas a fin de homogeneizar la solución. Se preparó el inóculo 
de la bacteria Mycobacterium sp VM 552, (siguiendo el mismo procedimiento que en el 
anterior experimento para fase sólida). Se añadió 2 mL de inóculo a cada matráz y se dio 
por iniciado el experimento. La producción de "C02 fue medida como la radioactividad 
presente en la trampa alcalina de los matraces. Periódicamente la solución alcalina era 
retirada y sustituida por nuevas alícuotas de sosa fresca. Las muestras de NaOH 
recogidas eran introducidas en viales de centelleo de 7 mL, mezcladas con 5 mL de 
líquido de centelleo (Ready safe, Beckman Instruments, Fullerton, California), y tras 8 
horas en oscuridad, para la disipación de la quimioluminiscencia, la radioactividad 
presente fue medida usando un contador de centelleo líquido (Beckman Instruments, 
Fullerton, California, modelo LS5OO0TD). 
Foto 5. Biodegadación en fase en suspensión 
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Agujas de muestreo 
Tapón de caucho 
Trampa de NaOH 
Tubo de teflón 
NaOHO.5M 
Suspensión de suelo 
Foto 6. Ensayo de mineralización en suspensión 
111.7.2 EFECTO DEL ACETATO SOBRE LA BIODEGADACION DEL FENANTRENO 
(Ph) EN SUPENSION, INOCULADOS CON Mycobacterium sp. VM 552, EN 
PRESENCIA DEL BRIJ 35. 
El experimento se llevó a cabo en 20 Erlenmeyers, siguiendo el mismo 
procedimiento que el anterior ensayo para suspensión con el tensioactivo Brij 35, con la 
diferencia que en este se usó el acetato para observar el efecto sobre la biodegadación 
del Fenantreno (Ph). Se pesó 1 g. de suelo seco en los matraces y se autoclavó tres 
veces; a cada uno se agegó un volumen de medio de mineralización, el tensioactivo Brij 
35, el stock acuoso de Fenantreno (100 000 dpm) y el acetato, según el diseño del 
experimento, (ver Anexo 11). Luego se le colocó una trampa alcalina de NaOH, que 
consistió en un tapón de caucho recubiertos con teflón con dos agujas de muestreo y un 
vial de vidrio de 5 mL de capacidad que fijado al tapón, suspendido en cada Erlenmeyer; 
se dejó en agitación a 150 rpm por espacio de 72 horas a fin de homogeneizar la 
solución. Se preparó el inóculo de la bacteria Mycobacterium sp VM 552, (siguiendo el 
mismo procedimiento que en el anterior experimento para fase en suspensión). Se añadió 
1 mL de inóculo a cada matráz y se dio por iniciado el experimento. La producción de 
14C02 fue medida como la radioactividad presente en la trampa alcalina de los matraces. 
Periódicamente la solución alcalina era retirada y sustituida por nuevas alícuotas de sosa 
fresca. Las muestras de NaOH recogidas eran introducidas en viales de centelleo de 7 
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mL, mezcladas con 5 mL de líquido de centelleo (Ready safe, Beckman Instruments, 
Fullerton, California), y tras 8 horas en oscuridad , para la disipación de la 
quimioluminiscencia, la radioactividad presente fue medida usando un contador de 
centelleo líquido (Beckman Instruments, Fullerton, California, modelo LS5000TD). 
Verificado que el experimento se encontraba en plena biodegadación, según los 
gáficos, después de 145 horas de iniciado, se agegó a los matraces 9 y 10 el acetato a 
una concentración del 5%, a fin de observar como evoluciona la biodegadación en 
presencia del mismo, si es que se observa alguna influencia. 
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IV. RESULTADOS Y DlseUSION 
IV.1 CALCULO DE LA CONCENTRACION CRITICA MICELAR (CMC) 
Uno de los parámetros más importantes en la caracterización de un agente 
tensioactivo es el valor de su concentración critica micelar (eMe). Esta concentración se 
define con aquélla a partir de la cual el valor de la tensión superficial de la solución 
acuosa en la que se encuentra el tensioactivo permanece constante. En solución acuosa, 
la presencia del tensioactivo en una concentración superior a su eMe, asegura la 
presencia de fases micelares que incrementan la pseudo-solubilización de compuestos 
orgánicos apelares, tales como los hidrocarburos policiclicos aromáticos. La eMe del 
tensioactivo no iónico Brij 35 empleado en este experimento, cuya metodología se 
describe en el capítulo de Materiales y Métodos, y los resultados obtenidos se puede 
mostrar en la Figura IV. 1. Los valores obtenidos para la eMe, tanto en agua destilada 
como en MM utilizado en los ensayos de mineralización y biodegradación, se observa en 
la Tabla IV. 1, así como también otros parámetros importantes a considerar extraído de 
referencias bibliográficas (García et al 2001 y Laha y Luthy 1991). 
Concentración del agua Tensión superficial del Tensión superficial del 
y Brij 36 agua MM 
-(II9fÍllL) (dyi1lcm) (dyn/cm) 
400 56,50:1: 1,13 56.95 :1: 3,35 
300 56,70:1: 0,71 56,80:1: 0,28 
200 56,40:1: 0,85 56,75:1: 0,21 
150 56,50:1: 0,92 56,80:1: 0,14 
100 56,20:1: 1,77 56,90:1: 0,14 
80 56,50:1: 0,92 57,00:1: 0,14 
60 57,35:1: 1,91 57,00:1: 0,00 
50 57,95:1: 1,06 58,15:1: 0,49 
40 58,65:1: 1,77 59,15:1: 0,64 
30 59,55:1: 3,75 60,25:1: 0,64 
20 63,55:1: 1.48 63,50:1: 0,71 
10 66,55 :1:2,62 65,50:1: 2,12 
Tabla IV.1 Tensión superficial del agua y del MM en diferentes concentraciones 
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Figura IV.l Cálculo de la eMe del tensioac!ivo Brij 35, en fase acuosa (A) y en medio de mineralizaci6n 
(B) 
Peso Densidad CMCen CMCen 
Tensloactlvo Fórmula molecular HlB* Nllmerode de agua MM 
molecular agregación deaon:I6n (gImoI) (mg{g) (IIIJ/InL) (IIIJ/InL) 
Brij 35 C, 2H25 1200 16,9 53 3,5 89,13 61 ,66 
I (OC2H.bOH 
.. Balance hídro"'íco--hldrof6blco 
Tabla IV.2. Propiedades del tensioactivo Brij 35 Y eMe obtenida en el ensayo. 
En la Tabla IV.l se muestran los resultados obtenidos experimentalmente. A partir 
de ello se obtuvieron los valores de la eMe correspondiente a cada medio, quedando 
estas reflejadas en la Tabla IV.2 junto a otras propiedades del tensioactivo Brij 35, donde 
el valor de la eMe, es distinto en agua destilada y en MM para el tensioactivo Brij 35. En 
soluciones acuosas, la presencia de electrolitos causa una disminución en la eMe de 
muchos tensioactivos. Es sabido que, los éteres corona pueden formar complejos con 
iones de tamaño apropiado que puedan alojarse en la cavidad de la molécula. Es 
razonable esperar que los tensioactivos tipo POE de cadena linear y longitud intermedia 
puedan adoptar configuraciones en solución de "pseudo-corona" y por tanto puedan 
formar complejos con los iones presentes en solución. Este fenómeno podría esperarse 
que ocurriera tanto como las unidades monoméricas como con las micelas, afectando a 
las propiedades termodinámicas del sistema, incluida la eMe. 
Resu~ados y Discusi6n Página 49 
La alteración del proceso de formación de micelas, y por tanto del valor de la CMC, 
podría también estar relacionado con los radios de hidratación de los iones presentes. En 
general , cuanto menor es el radio de hidratación del ión , mayor es su efecto en la CMC. 
El orden de efectividad en disminuir la CMC dado por Ray y Nemethy 1972, de menor a 
mayor, es el siguiente: 
% S04,2> F' > BrO,- > el' > Br' > N03' > l' > CNS' 
NH4+ > K+ > Na+ > % ea2+ 
Los iones señalados son los que se encuentran presentes como sales en el medio 
de mineralización utilizado como fase acuosa en el ensayo para la determinación de la 
CMC del tensioactivo Brij 35. La presencia de estos iones y su influencia en las 
propiedades termodinámicas del proceso de formación de micelas, podrían justificar las 
diferencias observadas en el valor obtenido experimentalmente para la CMC del 
tensioactivo en agua y en medio de mineralización. 
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IV.2 BIODEGRADACION EN FASE SÓLIDA 
IV.2.1 Ensayo de mineralizaci6n (producci6n de "C~) 
IV.2.1.1 Porcentajes de mineralizaci6n. En el experimento se estudi6 la 
capacidad de la población microbiana de Mycobacterium sp VM 552, para degradar 
el hidrocarburo aromático policíclico fenantreno, en presencia de diferentes 
concentraciones de Brij 35, Para ello, la humedad de las muestras de suelo se 
ajustaron al 80% de su capacidad de campo, con un medio mineral estéril. En 
ensayo se desarrolló a temperatura ambiente y sin agitación. 
En la Tabla IV. 3, se presentan las pendientes máximas de velocidad de 
degradación del "C-fenantreno, donde se puede observar que existe una 
estimulaci6n de la biodegradación del compuesto, siendo la concentración de 35 
mg/g que presenta una mayor velocidad, y la concentración de 2,5 mg/g menor 
velocidad. 
Tratamientos Pendientes 
Suelo B2 + Brij 35 I Media (mg/g) Y1 Y2 
Sin Brij 35 1,1664 1,1612 1,16 ± 0,00 
35 0,55 0,7964 0,67 ± 0,17 
20 0,6115 0,0457 0,33 ± 0,40 
10 0,8513 1,1366 0,99 ± 0,20 
5 0,7545 0,323 0,54 ± 0,31 
2,5 1,1187 0,8414 0,98 ± 0,20 
1,5 0,4874 0,5107 0,50 ± 0,02 
0,8 0,3925 0,6601 0,53 ± 0,19 
0,4 1,0926 0,6328 0,86 ± 0,33 
0,2 0,7222 0,8196 0,77 ± 0,07 
0,1 0,7256 0,4286 0,58 ± 0,21 
0,05 0,3763 0,4064 0,39 ± 0.02 
0,01 0,926 0,5364 0,73 ± 0,28 
Tabla IV. 3. Pendientes máximas de mineralización de 14C-fenantreno en fase sólida, 
inoculados con Mycobacterium sp. VM 552 en presencia de Brij 35. 
En la Figura IV.1 se observa la gráfica de mineralización en fase sólida del suelo B2 
del HPA estudiado, el fenantreno, por Mycobacterium sp. VM 552, precultivada en el 
mismo sustrato. Después de 55 días de tratamiento, la mineralización alcanzó un 
máximo de 18,5% para una concentración de 35 mg/g de suelo de Brij 35. Asimismo, 
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cabe indicar que el menor porcentaje de mineralización (un 6,8%) se alcanzó en el 
tratamiento con una concentración de 8rij 35 de 10 mglg de suelo. Es necesario indicar, 
que la estimulación de la mineralización es casi simultánea para todos los tratamientos 
no presentándose la fase de latencia. Cabe destacar, que se observa un efecto 
estimulante de la biodegradación del fenantreno, en todas las concentraciones utilizadas 
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Fig . IV.1 Mineralización de fenantreno en fase sólida por Mycobacterium s{J. VM 552 
(DOeoo,." = 1.408) en presencia de tensioactivo Boj 35. (6,7 x 10· CFU). 
IV.3 BIODEGRADACION EN FASE EN SUSPENSION 
IV.3.1 Ensayos de mineralización (producción de 14C02) 
60 
11.3.1.1 Porcentajes de mineralización. En este ensayo se estudió la 
mineralización del fenantreno en suspensión, en tres muestras de suelos 82 (Andujar), E 
(Andujar, muestra obtenida en otra ubicación diferente de la planta) y una mezcla del 
suelo 82 Andujar con el suelo de la Finca, sometidas a condiciones óptimas para el 
desarrollo de la actividad microbiana, (agitación, temperatura, etc.). Los fangos 
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fonnados (1 g de suelo dispersados en diferentes volúmenes de medio de 
mineralización, según diseño del experimento, Ver Anexo 10), se inoculó con cepas de 
Mycobacterium sp VM 552 (degradadora de fenantreno). Durante el tiempo que 
transcurrió el ensayo los matraces (fangos) se mantuvieron a temperatura ambiente y en 
agitación a 150 rpm. 
Las pendientes máximas de la velocidad de mineralización del 14C-fenantreno en 
suspensión, inoculados con Mycobacterium sp. VM 552, se muestran en la Tabla IV.4, 
para los tratamientos en estudio. Se observa, que en todas las concentraciones 
utilizadas en el ensayo un efecto estimulador de la biodegradación, en comparación con 
el tratamiento control (sin Brij 35); indicando que la mineralización de 14C-fenantreno por 
Mycobacterium se produjo para cada uno de las concentraciones de Brij 35 en las 
suspensiones, sin mostrar diferencias significativas, mostrando la influencia positiva del 
tensioactivo en la velocidad de biodegradacion del HPA. 
Tratamientos Brij 36 Pendientes Media (mgJg) Yi I Y2 
Sin Brij 0,7068 0,6978 0,70 ± 0,01 
B2 10 0,9864 1,1341 1,06± 0,10 
20 0,8332 0,9128 0,87 ± 0,06 
30 0,7852 0,8441 0,81 ± 0,04 
Sin Brij 0,7068 0,6978 0,70 ± 0,01 
B2+E 10 0,9884 1,1341 1,06 ± 0,10 
20 0,8332 0,9128 0,87 ± 0,05 
30 0,7852 0,8441 0,81 ± 0,04 
Sin Brij 0,3974 0,4154 0,41 ± 0,01 
B2 + Finca 10 0,5234 0,5558 0,54 ± 0,02 
20 0,4779 0,5378 0,51 ± 0,04 
30 0,5194 0,5337 0,53 ± 0,01 
Tabla IV. 4. Pendientes máximas de mineralización de 14C-fenantreno en fase en suspensión, 
inoculados con Mycobactarium sp. VM 552 en presencia de Brij 35. 
En la figura IV. 2 se puede observar, que no todas las concentraciones siguieron el 
mismo comportamiento, la población bacteriana inoculada mineralizó un 29,9% de 14C_ 
fenantreno en ausencia del Brij 35 a tiempo final del ensayo (297 horas). La presencia 
del Brij 35 a una concentración de 10 mgfg, causó un ligero aumento en la extensión en 
la que se produjo la mineralización, un 28.8 % 14C-fenantreno, seguido de 20 mgfg que 
alcanzó el 23,5% y 30 mgfg, con un 21% de 14C-fenantreno mineralizado. Como se 
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muestra, estos porcentajes máximos de mineralización no fueron superiores a los 
obtenidos en ausencia del Brij 35. Cuando se aumenta la concentración del tensioactivo 
la mineralización es menor, destacando un efecto inhibitorio de las bacterias para 
degradar el Fenantreno. Estos datos obtenidos, parece estar relacionada con un 
fenómeno de toxicidad de la bacteria hacia el tensioactivo cuando este se encuentra en 
condiciones muy superiores a su CMCMM• La causa más citada en la inhibición de la 
mineralización bacteriana de HPAs, en presencia de altas concentraciones de 
Tensioactivos son: i) efecto tóxico (Roch y Alexander 1 995), ii) menor biodisponibilidad 
del compuesto al encontrarse en el interior de las micelas (Guha y Jaffé 1 996), 
pudiendo verse afectada además por el tipo de tensioactivo utilizado (Zang et at, 1 997), 
ó iii) interacciones del tensioactivo con componentes lipídicos estructurales de la 
membrana bacteriana así como reacción de las moléculas de tensioactivo con enzimas y 
otras proteínas esenciales (Laha y Luthy 1991). 
La mineralización de fenantreno en el suelo B2 + E en suspensión se muestra en la 
figura IV.3, donde se observa que la concentración de 10 mg/g de Brij 35 inoculados con 
Mycobacterium sp. VM 552, mineralizó un 41.18% a 145 horas de iniciado el ensayo, 
observándose un efecto estimulante de las bacterias inoculadas para degradar el 
compuesto; concentraciones de 20 y 30 mg/g mineralizaron 36,72% y 37,15% 
respectivamente. En ausencia del Brij 35 se observa que la población bacteriana 
inoculada mineralizó un 37,70% de 14C-fenantreno. 
Del mismo modo, en la figura IV. 4 se observa los gráficos correspondientes al 
suelo B2 + Finca. La suspensión de suelo con una concentración de Brij 35 de 10 mg/g 
alcanzó el mayor porcentaje de mineralización, durante el tiempo que duró el 
experimento 13,81% de 14C-fenantreno, seguido de las concentraciones de 20 y 30 mg/g 
con 13,26 y 12,49% de 14C-fenantreno mineralizado. En ausencia del Brij 35 la población 
bacteriana mineralizó 12,34% del HPAs estudiado. 
Los resultados obtenidos en suspensión para las tres muestras de suelo son 
similares. A medida que se aumenta la concentración del Brij 35 se obtiene menor 
porcentaje de mineralización. Las diferencias observadas en la mineralización de 
fenantreno en presencia de distintas concentraciones de Brij 35, podrían ser debidas 
principalmente a una reducción parcial en la biodisponibilidad del fenantreno al 
encontrarse pseudo-solubilizado en el interior de las micelas o bien a un efecto tóxico 
que disminuya con el aumento en el número de bacterias inoculadas. Makar y Rockne 
2 003, estudiaron dicha reducción en la biodisponibilidad de los HPAs presentes en la 
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fase micelar, concluyendo que a pesar de la disminución observada, los HPAs del interior 
de la micela pueden reabastecer la fase acuosa a medida que los HPAs presentes en 
dicha fase acuosa vayan siendo degradados. El hecho de que el sustrato en el interior de 
la micela no se encuentre biodisponible podria tener consecuencias importantes a la 
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Fig. IV.2. Mineralización de fenanlreno en suspensión inoculados con 
Mycobacterium sp. VM 552 (DO"""", = 1.541) en presencia de 
lensioactivo Brij 35. (2,4 x 10" CFU), en el suelo B2. 
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Fig.IV.3. Mineralización de fenanlreno en suspensión inoculados con Mycobaclerlum 
sp. VM 552 (DOeoonm = 1.541) en presencia de tensioactivo 8rij 35. (2,4 x 
10· CFU), en el suelo 82 + E. 
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Fig. IV.4. Mineralización de fenanlreno en suspensión inoculados con Mycobacterlum 
sp. VM 552 (DOeoom. = 1.541) en presencia de tensioactivo 8rij 35. (2,4 x 
10· CFU), en el suelo 82 + Finca. 
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1V.3.2 Ensayos de mineralización con acetato (producción de 14C02) 
11.3.2.1 Porcentajes de mineralización. En este ensayo se estudió la 
influencia del acetato sobre la mineralización del fenantreno en suspensión del suelo 82 
+ E inoculados con Mycobacterium sp. VM 552, sometidas a condiciones óptimas para el 
desarrollo de la actividad microbiana. los fangos formados por 1 g de suelo seco estéril y 
71 ml de fase acuosa (medio de mineralización MM, concentraciones de acetato) y en 
presencia del tensioactivo no iónico 8rij 35 fue seguido durante 145 horas. 
los tratamientos en estudio y las pendientes máximas de velocidad de 
biodegradaci6n de 1·C-fenantreno se muestran en la Tabla IV.5. Se observa que las 
concentraciones de acetato usados no muestran efecto estimulante en la biodegradación 
del compuesto, descartando el acetato como agente estimulador en la biodegradación de 
los HPAs. 
Tratamientos Pendientes Media (Suelo 82+ El Y1 Y2 
Sin acetato 2,4416 2,3164 2,38 ± 0,09 
acetato 1 % 2,2769 2,0509 2,16 ± 0,16 
acetato 2,5% 2,2882 2,3858 2,34 ± 0,07 
acetato 5% 2,1118 2,2699 2,19 ± 0,11 
acetato 5% (1) 2,1753 2,0111 2,09 ± 0,12 
acetato celda 1 2,6035 2,8840 2,74 ± 0,20 
Tabla IV. 5. Pendientes máximas de mineralización de 14C-fenantreno en fase sólida con 
acetato, inoculados con Mycobacterium sp. VM 552 en presencia de Brij 35. 
Como puede observarse en la figura IV. 5, las diferentes concentraciones de 
acetato utilizados no muestran una diferencia significativa en ausencia de la misma. Sin 
embargo hay que destacar, que el tratamiento con concentración de 2,5% de acetato en 
presencia del 8rij 35 alcanzó 38,7% de 14C-fenantreno mineralizado, seguido de las 
concentraciones de 1 y 5% que alcanzaron mineralizar 14C-fenantreno un 34,92 y 
34,66%. El tratamiento sin la presencia de acetato, alcanzó una mineralización de 
37,59% de 14C-fenantreno. Sin embargo, los resultados de mineralización de 14C_ 
fenantreno obtenidos en este experimento, no son atribuibles a la presencia del acetato 
en la suspensión, dichos resultados son similares a los obtenidos en el experimento 
anterior en suspensión del suelo 82 + E. Es necesario manifestar, que en dicha 
suspensión con acetato fue introducido un tampón tris acetato (ver Anexo 8) para 
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controlar el pH de la solución. El acetato no cumple la función de degradar el fenantreno, 
puesto que constituye una fuente de carbono adicional, no estimulando la 
biodegradación 14C-fenantreno. De tal modo, que el efecto estimulante de la 
biodegradación observada en este estudio se debe a la presencia del Brij 35, como en 
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Fig. IV.5. Mineralización de fenanlreno en suspensión con acetato inoculados con 
Mycobacterium sp. VM 552 (Oo.oo..m = 1.628) en presencia de tensioac!ivo Boj 
35. 
Para comprobar si es que existe influencia del acetato en celdas utilizadas en 
trabajos de electroremediación realizado en el laboratorio, en este trabajo se dispuso de 
un tratamiento que se muestra en la figura IV.6. Según el mismo, no se observa 
diferencias entre el tratamiento en ausencia del acetato y bajo la presencia del mismo, de 
tal modo que la biodegradación observada en la celda no se debe al efecto estimulante 
del acetato, sino al efecto electrocinético y la presencia del Brij 35, tal como también se 
muestra en la Tabla IV.5 que no existe diferencias entre las pendientes. 
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Fig. IV.6. Mineralización de tenantreno en suspensión con acetato inoculados con 
Mycobacterium .p. VM 552 (DOeoonm = 1.628) en presencia de tensioactivo Brij 
35 (comprobación de eleclrorremediación). 
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v. CONCLUSIONES 
Las conclusiones más resaltantes de este estudio son las siguientes: 
1. Que, la concentración crítica micelar (CMC) en agua es distinta a la obtenida en medio 
de mineralización (MM) para el tensioactivo Brij 35, la presencia de electrolitos causa 
una disminución en la CMC del tensioactivo. 
2. La biodegradación en fase sólida es mucho más lenta, sin embargo se observa que la 
presencia del Brij 35 denota un ligero efecto estimulante en la desorción del 14C_ 
fenantreno. 
3. La presencia del tensioactivo Brij 35 en suspensiones de suelo, inoculados con 
Mycobacterium sp. VM 552 aceleró de manera significativa la desorción del 14C_ 
fenantreno hacia la fase acuosa. No obstante, este efecto depende del tensioactivo 
empleado, de su concentración y de su coeficiente de adsorción al suelo. 
4. El Brij 35, representa una estimulación significativa según los resultados obtenidos en 
el suelo B2 + E en suspensión, y en las otras muestras una ligera estimulación, del 
cual se deduce que en cualquiera de los casos estudiados el Brij 35 no presenta 
ningún efecto tóxico ó inhibitorio destacable sobre la población bacteriana. 
5. El acetato no representa ningún efecto estimulante en la biodegradación del 14C_ 
fenantreno, constituyendo una fuente de carbono adicional en la solución. 
6. La biodegradación observada en estudios anteriores de electrorremediación, es 
debida básicamente a efectos del tratamiento electrocinético, pudiéndose comprobar 
en el estudio que la misma se debe a la presencia del Brij 35. 
7. El tensioactivo Brij 35, es posible usar para favorecer la desorción de los HPAs, sin 
que produzca ningún efecto negativo sobre la población bacteriana. 
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ANEXO 2. eMe del Brij3S en Agua 
Tensión Superficial Tensión Superficial Media Concentración (1 ) (2) Desv.EsL Concentración 
(~glmL) (dynlcm) (dynlcm) (dynlcm) (Log10) 
400 57,5 55,9 56,7 1,13 2,60 
300 57,2 56,2 56,7 0,71 2,48 
200 57,0 55,8 56,4 0,85 2,30 
150 57,2 55,9 56,55 0,92 2,18 
100 57,5 55,0 56,25 1,77 2,00 
80 57,2 55,9 5655 0,92 1,90 
60 58,7 56,0 57,35 1,91 1,78 
50 58,7 57,2 57,95 1,06 1,70 
40 59,9 57,4 58,65 1,77 1,60 
30 62,2 56,9 59,55 3,75 1,48 
20 64,6 62,5 63,55 1,48 1,30 
10 68,7 65,0 66,85 2,62 1,00 
ANEXO 3. eMe del Brij3S en Medio Mineralización 
Tensión Superficial Tensión Superficial Media Concentrac ión (1) (2) Desv.EsL Concentración 
(~glmL) (dvnlcm) (dynlcm) (dynlcm) (Log10) 
400 56,7 57,2 56,95 0,35 2,60 
300 56,6 57,0 56,8 0,28 2,48 
200 56,6 56,9 56,75 0,21 2,30 
150 56,7 56,9 56,8 0,14 2,18 
100 57,0 56,8 56,9 0,14 2,00 
80 57,1 56,9 57 O 0,14 1,90 
60 57,0 57,0 57,0 0,00 1,78 
50 57,8 58,5 58,15 0,49 1,70 
40 59,6 58,7 59,15 0,64 1,60 
30 60,7 59,8 60,25 0,64 1,48 
20 64,0 63,0 63,5 0,71 1,30 
























MEDIO DE MINERALlZACION 















Volumen de medio a preparar (mL) = 1400 




Suma = 8,75 
mL de Stock 
1,4 
7,0 
Suma = 8,4 
0,7 
1,4 
Volumen agua (mL) = 691,25 
Volumen agua (mL) = 691,6 
NOTA: Simultáneamente se prepara los Stocks I y II en agua en los volúmenes indicados por 
separado en dos matraces de 2000 mL y se autoclavan. Luego, se deja enfriar, y se 
mezclan los dos contenidos poco a poco en uno de ellos. El FeCI3.H,O y los 
microelementos se agrega a través de un filtro milipor con una jeringa. 
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1. Para preparar 1400 mL del medio, es necesario primero preparar los stocks I y 11 en un volumen 
de 100 mL, como se menciona anteriormente. El stock 111 y los microelementos medio Bélgica 
se prepara con anterioridad (ya esta preparado). El volumen de agua (1,255 mL) a utilizar en la 
preparación del medio se autoclava conjuntamente con los stocks I y 11 . 
2. Una vez autoclavados se deja enfriar, y se agrega cada uno de los stocks y microelementos en 
las cantidades requeridas al volumen de agua estéril. El stock 111 (Microelemenlos medio suiza) 
y el medio Bélgica se añaden a traves de un filtro milipor con una jeringa. Todo ello se realiza 
en la Campana de Flujo Laminar. 
STOCK I 
STOCK 11 
STOCK 111 (Microelementos Medio Suiza) 









ANEXO 6. TRIPTONE SOY AGAR (TSA) 













































Volumen de agua (mL) = 1377.18 
TSA (gr) = 58.8 
ANEXO 7. 
stock (9/100 mL) 
10 g/100 mL 
14g/100mL 
TAMPON FOSFATO pH 






Volumen de medio a preparar en mL = 100 
mL de stock 
K,HP04 0.8 
KH,P04 0.142 
Suma = 0.942 










Peso TRIS (PM = 121 ,14) 
Volumen de Ácido acético 
Volumen agua 
Volumen total a preparar 
Volumen solución stock 
Volumen agua 
Acético ajuste pH (aprox) 
Volumen total a preparar 
ANEXO 8. TAMPON TRIS ACETATO 








, O m 









• Ajustar el pH = 7,0, agregando ácido acético ,;; 0,05 mL. 
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ANEXO 9, DISEÑO DEL EXPERIMENTO 1, FASE SÓLIDA 
Peso Concentración Inóculo Tensioactivo Medio Volumen 
N° Contenido suelo Brij 35 VM 552 Stock C1• Stock Concentración Brij 35 mineralización total 
Matraz (gr) (Ug/g) (mL) marcado tensioactivo (ug/mLj (mL) (mL) (mL) 
1 Suelo sin tensioactivo 15 O 1 1 Ninguno O O 3,04 5,04 
2 Suelo sin tensioactivo 15 O 1 1 Ninguno O O 3,04 5,04 
5 Suelo con tensioactivo 15 35000 1 1 11 180000 2,91 0,13 5,04 
6 Suelo con tensioactivo 15 35000 1 1 11 180000 2,91 0,13 5,04 
7 Suelo con tensioactivo 15 20000 1 1 111 120000 2,5 0,54 5,04 
8 Suelo con tensioactivo 15 20000 1 1 
'" 
120000 2,5 0,54 5,04 
9 Suelo con tensioactivo 15 10000 1 1 
'" 
120000 1,25 1,79 5,04 
10 Suelo con tensioactivo 15 10000 1 1 111 120000 1,25 1,79 5,04 
11 Suelo con tensioactivo 15 5000 1 1 IV 30000 2,5 0,54 5,04 
12 Suelo con tensioactivo 15 5000 1 1 IV 30000 2,5 0 ,54 5,04 
13 Suelo con tensioactivo 15 2500 1 1 IV 30000 1,25 1,79 5,04 
14 Suelo con tensioactivo 15 2500 1 1 IV 30000 1,25 1,79 5,04 
15 Suelo con tensioactivo 15 1500 1 1 V 7500 3 0,04 5,04 
16 Suelo con tensioactivo 15 1500 1 1 V 7500 3 0 ,04 5,04 
17 Suelo con tensioactivo 15 800 1 1 V 7500 1,6 1,44 5,04 
18 Suelo con tensioactivo 15 800 1 1 V 7500 1,6 1,44 5,04 
19 Suelo con tensioactivo 15 400 1 1 VI 2250 2,66 0,38 5,04 
20 Suelo con tensioactivo 15 400 1 1 VI 2250 2,66 0,38 5,04 
21 Suelo con tensioactivo 15 200 1 1 VI 2250 1,33 1,71 5,04 
22 Suelo con tensioactivo 15 200 1 1 VI 2250 1,33 1,71 5,04 
23 Suelo con tensioactivo 15 100 1 1 VII 675 2,22 0,82 5,04 
24 Suelo con tensioactivo 15 100 1 1 VII 675 2,22 0,82 5,04 
25 Suelo con tensioactivo 15 50 1 1 VII 675 1,11 1,93 5,04 
26 Suelo con tensioactivo 15 50 1 1 VII 675 1,11 1,93 5,04 
27 Suelo con tensioactivo 15 10 1 1 VIII 67,5 2,22 0,82 5,04 
28 Suelo con tensioactivo 15 10 1 1 VIII 67,5 2,22 0,82 5,04 
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ANEXO 10. DISEÑO DEL EXPERIMENTO 2. FASE SUSPENSION 
N' Peso suelo Stock Brij Concentración Medio InoculoVM Stock Contenido del Matraz Brij 35 Mineralización Volumen total (mL) Matraz (9r) 35 (mL) (Ug/g) (mL) 552 (mL) marcado 
1 Control 82 sin tensio 1 O O 70 2 1 73 
2 Control 62 sin tensio 1 O O 70 2 1 73 
3 Control 82 + E sin tensio 1 O O 70 2 1 73 
4 Control 82 + E sin tensio 1 O O 70 2 1 73 
5 Control 62 + Finca sin tensio 1 O O 70 2 1 73 
6 Control 82 + Finca sin tensio 1 O O 70 2 1 73 
7 B210000A 1 5 10000 65 2 1 73 
8 B2100008 1 5 10000 65 2 1 73 
9 B220000A 1 10 20000 60 2 1 73 
10 B2 20000 B 1 10 20000 60 2 1 73 
11 8230000A 1 15 30000 55 2 1 73 
12 82300008 1 15 30000 55 2 1 73 
13 82 + E 10000A 1 5 10000 65 2 1 73 
14 82 + E 10000 8 1 5 10000 65 2 1 73 
15 82 + E 20000 A 1 10 20000 60 2 1 73 
16 82 + E 20000 8 1 10 20000 60 2 1 73 
17 82 + E 30000 A 1 15 30000 55 2 1 73 
18 82 + E 30000 8 1 15 30000 55 2 1 73 
19 82 + Finca 10000 A 1 5 10000 65 2 1 73 
20 82 + Finca 10000 8 1 5 10000 65 2 1 73 
21 82 + Finca 20000 A 1 10 20000 60 2 1 73 
22 82 + Finca 20000 8 1 10 20000 60 2 1 73 
23 62 + Finca 30000 A 1 15 30000 55 2 1 73 
24 82 + Finca 30000 8 1 15 30000 55 2 1 73 
I 
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ANEXO 11. DISEÑO DEL EXPERIMENTO 3. FASE SUSPENSION CON ACETATO 
N' Peso suelo Stock Volumen de Medio InoculoVM Stock Volumen Volumen total 
Matraz Contenido del Matraz (9r) Brij 35 Acetato Minerali~~Ción 552 (mL) marcado Tampón (mL) (mL) ( mL) (mL (mL) 
1 Control 82 + E sin acetato 1 O O 68 1 1 O 71 ,0 
2 Control 82 + E sin acetato 1 O O 68 1 1 O 71 ,0 
3 82 + E con acetato 1 % 1 O 1,0 67 1 1 O 71 ,0 
4 82 + E con acetato 1% 1 O 1,0 67 1 1 O 71 ,0 
5 82 + E con acetato 2,5% 1 O 2,5 65,5 1 1 O 71 ,0 
6 82 + E con acetato 2,5% 1 O 2,5 65,5 1 1 O 71 ,0 
7 82 + E con acetato 5% 1 O 5,0 63 1 1 O 71 ,0 
8 82 + E con acetato 5% 1 O 5,0 63 1 1 O 71 ,0 
9 82 + E con acetato 5% * 1 O 5,0 ,. 63 1 1 O 71 ,0 
10 82 + E con acetato 5% ,. 1 O 5,0" 63 1 1 O 71,0 
11 62 + E con acetato celda 1 1 15 O 52 1 1 1 71 ,0 
12 82 + E con acetato celda 2 1 15 O 52 1 1 1 71 ,0 
13 Control 82 + E sin tensio 1 O O 68 1 1 O 71,0 
14 Control 82 + E sin tensio 1 O O 68 1 1 O 71 ,0 
15 B2+E 10000 A 1 15 O 53 1 1 O 71 ,0 
16 B2 + E 10000 B 1 15 O 53 1 1 O 71,0 
17 B2 + E 20000 A 1 15 O 53 1 1 O 71,0 
18 B2 + E 20000 B 1 15 O 53 1 1 O 71 ,0 
19 B2 + E 30000 A 1 15 O 53 1 1 O 71 ,0 
20 B2 + E 30000 B 1 15 O 53 1 1 O 71 ,0 
,. El Acetato se añadió a los matraces después de días de iniciado el experimento. 
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HPLC 
Peso Stock Volumen de Medio Inoculo Volumen N' Contenido del Matraz suelo Brij Acetato Mineralización VM 552 Stock Tampón Volumen Matraz 35 marcado total (mL) (gr) (mL) (mL) (mL) (mL) (mL) 
21 Control 82 + E sin acetato 1 O O 69 1 O O 71 ,0 
22 Control 82 + E sin acetato 1 O O 69 1 O O 71,0 
23 82 + E con acetato 1 % 1 O 1,0 68 1 O O 71,0 
24 82 + E con acetato 1 % 1 O 1,0 68 1 O O 71,0 
25 82 + E con acetato 2,5% 1 O 2,5 66,5 1 O O 71 ,0 
26 62 + E con acetato 2,5% 1 O 2,5 66,5 1 O O 71 ,0 
27 82 + E con acetato 5% 1 O 5,0 * 64 1 O O 71 ,0 
28 82 + E con acetato 5% 1 O 5,0 '* 64 1 O O 71 ,0 
29 82 + E con acetato 5% 1 O 5,0 64 1 O O 71,0 
30 82 + E con acetato 5% 1 O 5,0 64 1 O O 71 ,0 
31 82 + E con acetato celda 1 1 15 O 53 1 O 1 71 ,0 
32 82 + E con acetato celda 2 1 15 O 53 1 O 1 71,0 
'* El Acetato se añadió a los matraces después de días de in iciado el experimento. 
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